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Resumen 
 
En la presente tesis se seleccionaron como sistemas modelo de 
estudio dos ecosistemas acuáticos con características 
ecológicas muy distintas aunque con una problemática 
ambiental en común: la acumulación de materia orgánica en 
sus sedimentos (en distinto grado) como consecuencia de la 
actividad humana. En ambos casos se abordó el estudio tanto 
del efecto de la adición externa de nutrientes como de la 
desorción de estos desde sus sedimentos. Posteriormente se 
evaluó la eficacia de diferentes técnicas de biorremediación 
para reducir la carga orgánica y de nutrientes en estos 
sedimentos. El primero de los sistemas acuáticos seleccionados, 
la Laguna de Talayuelas, se trata de una laguna endorreica 
para la cual existen reportes de vertidos ocasionales de materia 
orgánica debido a las actividades ganaderas de su entorno, 
los cuales han cesado en la actualidad. El segundo lugar de 
estudio es un tramo de la zona media alta del Río Magro, el 
cual posee una enorme superficie de interacción con la 
cuenca circundante. Existen estudios previos que indican que 
el Río Magro ha recibido históricamente vertidos urbanos e 
industriales sin depurar, lo que ha provocado una acumulación 
de materia orgánica y nutrientes en exceso en sus sedimentos. 
Esta acumulación se da en mayor medida en algunas zonas de 
azudes que facilitan la retención de sedimentos y en los que se 
observa un comportamiento casi léntico. En los últimos años, la 
puesta en marcha de EDAR´s en las poblaciones que vierten a 
su cauce ha hecho mejorar significativamente la calidad de sus 
aguas.  
 
En la Laguna de Talayuelas, situada en la provincia de 
Cuenca, se llevó a cabo una caracterización limnológica 
abarcando un ciclo hidrológico. En este estudio se realizaron 
análisis fisicoquímicos y de nutrientes en agua y sedimentos. Se 
realizó un estudio de la dinámica productiva de sus 
poblaciones de productores primarios, tanto macrófitos como 
fitoplancton. Los resultados indicaron niveles bajos de nutrientes 
inorgánicos, así mismo, el sedimento de la laguna tuvo un 
contenido de materia orgánica medio y una 
biodegradabilidad baja, lo cual parece indicar que los 
impactos antrópicos sufridos con anterioridad a su declaración 
como microreserva no han producido una excesiva afección 
sobre estos. Un factor fundamental en la Laguna de Talayuelas 
fue la presencia y el estado fisiológico de los macrófitos, los 
cuales determinaron de forma muy evidente la dinámica 
funcional lagunar. Así, durante la primavera, los macrófitos 
presentaron su fase de máximo desarrollo, durante la cual 
extrajeron nutrientes del sedimento. Posteriormente, durante la 
fase estival, estos entraron en estado de senescencia y 
liberaron importantes cantidades de nutrientes al agua, 
particularmente fósforo, lo cual provocó un aumento 
considerable de la biomasa del fitoplancton. Este desarrollo del 
fitoplancton cesó posteriormente una vez el fósforo alcanzó 
concentraciones limitantes. En este sentido, en el patrón 
productivo de la Laguna de Talayuelas aparecen dos fases 
bien diferenciadas, una primera durante la primavera, en la 
que los macrófitos dominan la producción primaria, y en la cual 
se produce un dominio del metabolismo autótrofo. En la 
segunda fase, durante la época estival, la liberación de 
nutrientes antes mencionada por parte de los macrófitos, pero 
también la liberación de importantes cantidades de materia 
orgánica debido a la descomposición de los mismos, 
potencian el metabolismo heterótrofo en la laguna. El análisis 
de la fluorescencia de la materia orgánica disuelta (CDOM) 
definió la fracción autóctona como la más importante, lo cual, 
se puede explicar por la ausencia de entradas de agua bien 
definidas en la laguna de Talayuelas y la presencia de una 
cuenca de captación pequeña. Estos aspectos facilitan que los 
aportes de materia orgánica sean principalmente de origen 
autóctono, explicando a su vez la baja biodegradabilidad de 
la acumulada en los sedimentos al tratarse de restos vegetales 
recalcitrantes. 
 
La caracterización hidroquímica de las aguas del Río Magro 
se realizó en base a parámetros tales como la conductividad 
eléctrica, pH, dureza total, carbono orgánico total, y nutrientes 
inorgánicos en la forma de amonio, nitrito, nitrato y fosfato, 
medidos por la CHJ en el tramo del azud de San Antonio de 
Requena durante el periodo 2005 a 2011, punto representativo 
de la zona media-alta del Río Magro y próximo al tramo donde 
posteriormente se llevaron a cabo algunos de los estudios 
experimentales incluidos en esta tesis. Los parámetros y 
variables hidroquímicas antes mencionados fueron obtenidos 
de la base de datos pública de la Red de Control de Calidad 
de Aguas (ICA) de la Confederación Hidrográfica del Júcar. En 
general estos evidencian una elevada contaminación sufrida 
durante las últimas décadas, la cual podría verse todavía 
reflejada en la carga interna del río debido a su acumulación 
en los sedimentos del lecho fluvial.  
 
También se llevó a cabo una caracterización fisicoquímica 
del sedimento del Río Magro en distintos tramos de la zona 
media-alta para valorar la remanencia del impacto histórico 
antes mencionado en su lecho. Este estudio se realizó en 
distintos puntos de muestreo a lo largo de su cauce, en zonas 
ubicadas entre 10 y 40 km de distancia de la cabecera del Río 
Magro. Los resultados indicaron un porcentaje de materia 
orgánica más elevado que en los sedimentos de la Laguna de 
Talayuelas, lo cual confirma que la actividad humana y los 
aportes alóctonos han tenido un efecto más notable en el caso 
del río. Estos sedimentos presentaron en general una elevada 
biodegradabilidad, lo que mostraría su mayor susceptibilidad a 
generar una alta demanda de oxígeno y la consecuente 
anoxia en la interfase sedimento-agua, favoreciendo así la 
liberación de nutrientes. Los porcentajes de materia orgánica 
más elevados se observaron en las zonas de azudes, lo cual 
ratifica que, a pesar de la construcción del EDAR´S, la 
recuperación del sistema no se ha logrado en su totalidad. Esta 
circunstancia provoca que los sedimentos del Río Magro sean 
idóneos para realizar ensayos de biorremediación dirigidos a 
disminuir la carga orgánica de sedimentos con esta 
problemática ambiental. 
 
Una de los principales objetivos de la tesis fue la evaluación 
del efecto de la adición controlada de nutrientes en el estado 
trófico de la Laguna de Talayuelas y del Río Magro. Para el 
primer caso se realizó un experimento en microcosmos con 
sedimento de la laguna considerando la presencia o ausencia 
de macrófitos. Se diseñaron tres tratamientos, uno sin adición 
de nutrientes, uno con adición media, y otro con un 
suplemento alto de nutrientes. Estas fertilizaciones se realizaron 
de manera quincenal durante 144 días. Al igual que lo 
observado en el estudio limnológico antes mencionado, el 
experimento puso de manifiesto el papel clave de los 
macrófitos en la extracción de nutrientes del sedimento, los 
cuales posteriormente fueron liberados al agua cuando los 
macrófitos entraron en estado de descomposición. En este 
experimento se observó una clara asociación entre la 
senescencia de la población de macrófitos y las variables 
ligadas al proceso de eutrofización, favoreciendo a la 
producción fitoplanctónica, la cual fue incluso mayor en 
ausencia de fertilización externa, dónde el desarrollo previo de 
los macrófitos fue también mayor. Por el contrario, la 
eliminación experimental de los macrófitos favoreció desde un 
principio un incremento en la disponibilidad de amonio y 
materia orgánica en el agua, así como una mayor actividad 
del bacterioplancton. Estas observaciones sugieren que en 
ausencia de macrófitos se favorecería el metabolismo 
heterótrofo asociado a una mayor difusión desde el sedimento 
de algunos nutrientes y a la materia orgánica acumulada.  
 
La evaluación del efecto de la adición controlada de 
nutrientes y de la carga interna en el estado trófico del 
sedimento del Río Magro se realizó siguiendo un diseño 
experimental en microcosmos en el laboratorio análogo al de 
la laguna de Talayuelas, sólo que en este caso sin la presencia 
de macrófitos, debido a que estos últimos no se desarrollan en 
el río. Los resultados indicaron una incidencia negativa del 
sedimento sobre la calidad del agua, observándose además 
una clara evolución temporal y paulatina del proceso de 
eutrofización. En este caso la concentración de clorofila 
planctónica fue un orden de magnitud superior a la observada 
en la Laguna de Talayuelas, incluso en los tratamientos no 
sometidos a fertilización externa, en los cuales los aportes 
provenían únicamente de la carga interna. Igualmente, la 
densidad de bacterioplancton fue también más elevada, 
aspecto probablemente favorecido por la mayor 
degradabilidad de la materia orgánica presente en estos 
microcosmos. Otro efecto de la carga interna del Río Magro 
fue la presencia de materia orgánica de naturaleza proteica, 
siendo su presencia más importante que en el caso de la 
Laguna de Talayuelas. Este tipo de materia orgánica 
generalmente se encuentra asociada a la actividad 
metabólica del fitoplancton y/o el bacterioplancton, sin 
embargo, considerando la naturaleza y origen de los 
sedimentos acumulados en el lecho del río Magro, y que su 
presencia fue evidente desde las fases iniciales del 
experimento, cabe pensar más bien, que estos compuestos 
proteicos depositados en el sedimento provengan en parte de 
la contaminación urbana acumulada en el lecho, muy 
probablemente originarios de aportes de aguas residuales. El 
análisis multivariante indicó en este caso una tendencia hacia 
un predominio del metabolismo heterótrofo cuando no hubo 
adición externa de nutrientes, evidenciado por el mayor 
porcentaje de bacterias con alto contenido de ADN, lo cual 
cabe asociarse a tasas de replicación más elevadas. 
Inversamente, cuando los aportes externos de nutrientes 
estuvieron presentes, aunado a la carga orgánica del sistema, 
el metabolismo autótrofo adquirió una mayor relevancia. En 
relación a la capacidad de carga de los sistemas estudiados, 
se llevaron a cabo experimentos en los que se valoró el 
intercambio de fósforo agua-sedimento y las concentraciones 
de este una vez alcanzado el equilibrio (EPC0). Estos 
experimentos muestran en ambos casos un cierto potencial de 
absorción de fósforo por parte del sedimento. Coincidiendo 
con esto, en los ensayos de microcosmos antes mencionados 
se observa en las fases iniciales, como buena parte del fósforo 
añadido experimentalmente no es inmediatamente asimilado 
por el plancton, sino que queda mayoritariamente retenido en 
el sedimento. No obstante, esta capacidad de absorción de 
fósforo es menor en el caso del Río Magro, debido 
probablemente a su saturación por la acumulación de la 
contaminación histórica. 
 
Otra parte fundamental de la tesis, y en base a las 
problemáticas antes expuestas, fue la evaluación experimental 
de distintas técnicas de biorremediación en sedimentos de la 
Laguna de Talayuelas y del Río Magro conducentes a reducir la 
carga orgánica y de nutrientes de sus lechos. Para ello se llevó 
a cabo un experimento con un diseño parcialmente factorial 
en microcosmos con sedimento de ambos lugares. En el 
experimento se consideraron como factores la adición de un 
liófilo compuesto de cepas microbianas y enzimas hidrolíticas, 
de nitrógeno, de fósforo, de aceptores de electrones (nitrato y 
oxígeno) o la presencia de macrófitos en el caso de la laguna. 
La finalidad fue valorar en qué medida estos elementos 
podrían favorecer la degradación de la materia orgánica y/o 
la mejora del estado trófico del sistema. Los sedimentos fueron 
incubados durante seis meses, a la finalización de los cuales se 
caracterizó tanto el estado trófico del agua que cubría los 
sedimentos, como la variación en los niveles de materia 
orgánica y nutrientes en estos últimos. Los resultados fueron 
moderadamente satisfactorios. En el experimento con 
sedimento de la Laguna de Talayuelas, el análisis de 
componentes principales indicó que los tratamientos en los que 
los macrófitos estuvieron presentes se observó un menor 
contenido, aunque no significativo, de la carga orgánica. Por 
su parte, la adición del liófilo no se asoció con una disminución 
en el sedimento de los porcentajes de materia orgánica (MO%) 
y/o nitrógeno total (NT), lo cual sugiere que el uso de este liófilo 
en la Laguna de Talayuelas no es lo más adecuado si se 
pretenden potenciar procesos que conduzcan a un descenso 
neto de la carga orgánica o nutrientes en sus sedimentos. Por el 
contrario, en el caso del Río Magro, los tratamientos expuestos 
a dosis únicas del liófilo (80 g/m3) o menores pero fraccionadas 
temporalmente (40 g/m3), se asociaron a aumentos de la 
biodegradabilidad, expresada esta como el cociente entre las 
demandas química (DQO) y biológica (DBO5) de oxígeno, así 
como reducciones moderadas del contenido de materia 
orgánica. También en este caso, se observaron los porcentajes 
de bacterias con alto contenido en DNA (%HDNA) más 
elevados, probablemente por la presencia de materia 
orgánica más biodegradable.  
 
A la vista de estos resultados moderadamente mejores 
obtenidos en el Río Magro, se llevó a cabo una caracterización 
de la microbiota presente en los sedimentos una vez finalizadas 
las incubaciones. Esta se llevó a cabo mediante una 
amplificación por PCR con cebadores específicos de arqueas. 
Los amplicones obtenidos se analizaron mediante DGGE. Los 
perfiles de DGGE obtenidos parecen indicar que una mayor o 
menor degradación de la materia orgánica podría estar 
relacionada con un cambio en la estructura de la comunidad 
de arqueas, las cuales previsiblemente incluirían especies 
metanógenas, apuntando con ello a que podría ser la 
biometanización uno de los procesos partícipes de esta 
reducción de la materia orgánica. Los tratamientos 
suplementados con oxígeno o nitrato como aceptor de 
electrones mostraron menor asociación con las bandas 
vinculadas a una mayor degradación de la materia orgánica, 
incluso en tratamientos adicionados con el liófilo microbiano. 
Aunque en el sedimento del Río Magro los resultados apuntaron 
a un mejor funcionamiento de las técnicas de biorremediación, 
en cualquier caso también esta fue limitada en los ensayos de 
laboratorio.  
 
Los experimentos de laboratorio anteriormente citados y los 
análisis moleculares sugieren por tanto que en lugares como el 
Río Magro podría ser la potenciación de la metanogénesis lo 
que permitiría una reducción neta de la materia orgánica, en 
contraposición a la digestión aerobia de la materia orgánica o 
incluso a otros metabolismos anaerobios. En cualquier caso, el 
alcance limitado de los tratamientos en el laboratorio podría 
deberse tanto a problemas de escalabilidad y/o la presencia 
de otros factores limitantes no tenidos en cuenta, como la 
necesidad de tener que incluir en los tratamientos 
determinados precursores nutricionales.  
 
Los resultados obtenidos en esta tesis contribuyen a 
incrementar el conocimiento de las características biológicas, 
fisicoquímicas y el funcionamiento de la Laguna de Talayuelas 
y del Río Magro, ambos ecosistemas típicos de la península 
ibérica. Los resultados indican que para realizar una 
restauración ecológica adecuada en los ecosistemas 
acuáticos es fundamental conocer a priori aspectos como la 
carga interna del sistema acumulada en sus sedimentos, así 
como su efecto en la absorción/desorción de nutrientes, ya 
que pueden regular el nivel trófico del sistema 
independientemente de la existencia de aportes externos. 
Componentes biológicos como los macrófitos son también un 
elemento clave en el funcionamiento las zonas húmedas 
endorreicas como la Laguna de Talayuelas. En este sentido, los 
resultados de la tesis ponen de manifiesto su importancia en la 
regulación de la dinámica de nutrientes y el ciclo productivo 
de la laguna, pero más particularmente su importante papel en 
la regulación de la disponibilidad de nutrientes proveniente de 
la carga interna anteriormente mencionada. En base a los 
resultados de los ensayos de las técnicas de biorremediación 
microbiana,  los resultados fueron más óptimos en el Río Magro, 
donde los resultados fueron más propicios, se puede considerar 
el uso de liófilos microbianos y/o enzimáticos y la adición de 
determinados compuestos como una herramienta adecuada 
para potenciar la degradación de la materia orgánica en 
aquellos casos en los que la capacidad auto-regenerativa del 
sistema esté impedida. 
 
Por razones de confidencialidad respecto al contenido de la 
tesis, la cual está sometida a un proceso de protección de 
conocimiento y para cumplir la normativa de la Universidad de 
Valencia, el capítulo 7 y sus respectivas conclusiones no se 
exponen en este documento. 
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1.1. Ecosistemas acuáticos epicontinentales 
españoles: Importancia ecológica y problemas 
de contaminación 
 
Los ecosistemas acuáticos continentales españoles son muy diversos, en 
general son de tamaño pequeño, están incluidos en cuencas hidrográficas 
muy grandes, y a menudo dependen de las aguas subterráneas. Estos 
experimentan intensas fluctuaciones hídricas relacionadas con el balance 
hídrico local, que afectan su funcionamiento ecológico. Su importancia 
internacional deriva de las características climáticas, geológicas, 
físiográficas, hidrológicas y paisajísticas de la Península Ibérica, lo cual hace 
que España posea la mayor diversidad de sistemas acuáticos continentales 
de Europa: Este hecho hace que existan por ejemplo 74 humedales de la 
Península incluidos en la lista del Convenio Ramsar (ramsar.wetlands.org). 
Otra peculiaridad de los ecosistemas acuáticos españoles consiste en que 
en su mayoría son ambientes distintos de los centro con multitud de lugares 
endorreicos y ecosistemas temporales, con floras y faunas singulares y muy 
específicas, muchas de ellas datan de la era terciaria. Estas características 
provocan que los ecosistemas acuáticos españoles sean muy distintos de 
los europeos templados fríos (Alonso 1998). A pesar de la importancia 
biológica de estos ecosistemas, existen diversas investigaciones que ponen 
en evidencia una incidencia elevada de contaminación en los sistemas 
acuáticos españoles proveniente de descargas urbanas, industriales y/o 
mineras (Merseburger et al. 2005, Camacho 2008, Ruiz et al. 2008, Barba-
Brioso et al. 2010, Gonzalo & Camargo 2013). Estas actividades han 
deteriorado fuertemente la calidad y el funcionamiento de estos 
ecosistemas acuáticos (Merseburger et al. 2011). 
 
 
1.1.1. Laguna de Talayuelas: particularidad de los sistemas 
endorreicos y problemas de contaminación  
 
Los ambientes lénticos como los  lagos y  lagunas son cuerpos de agua que 
no presentan flujo continuo importante,. La geomorfología de los lagos está 
reflejada íntimamente en los eventos físicos químicos y biológicos que en 
estos ocurren, además de jugar un papel importante en el metabolismo de 
los lagos (Wetzel 2002). La Laguna endorreica de Talayuelas es un sistema 
lenítico característico de los humedales temporales de la región de Castilla 
– La Mancha. En esta zona las precipitaciones son poco frecuentes e 
intensas de forma ocasional, aspecto este relacionado con un 
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extraordinario valor ecológico y alta diversidad biológica de la laguna 
(Casado & Montes 1995, Cirujano & Medina 2002). La laguna de Talayuelas 
presenta una comunidad amplia de macrófitos, propia de ambientes 
fluctuantes, la cual, recubre toda su superficie (Mateo 1981, Cirujano & 
Medina 2002). Debido a sus características, la laguna ha sido declarada 
microrreserva por el Decreto 17/2003, del 4 de febrero de 2003 de la Junta 
de Comunidades de Castilla la Mancha (DOCM nº 22, de 21-02-2003). A 
pesar de esta protección, la Laguna ha sido sometida a presiones e 
impactos antropogénicos, en los que se constata la existencia ocasional 
de aportes de residuos agropecuarios según indican los técnicos de la 
Consejería de Medio Ambiente y Desarrollo Rural de la Junta de 
Comunidades de Castilla – La Mancha.  
 
 
1.1.2. Río Magro: condicionamiento de las redes fluviales por los 
impactos antropogénicos  
 
Dentro de los sistemas lóticos, un río importante en la zona mediterránea de 
la Península Ibérica es el Río Magro. Los sistemas loticos tienen una enorme 
superficie de interacción con los ecosistemas terrestres, de modo que los 
flujos de agua presentan importantes aportes de nutrientes y materia 
orgánica obtenida de la cuenca circundante. Los ecosistemas lóticos 
reflejan de este modo el clima, la geomorfología y el uso de la tierra de sus 
cuencas de drenaje. Las características de la cuenca y del flujo de agua 
(ancho, profundidad, inclinación, velocidad, descargas, substratos, y la 
vegetación de la orilla) ayudan a estructurar las comunidades fluviales y 
determinan su productividad (Kalff 2002).  
 
El Río Magro es un afluente del río Júcar, siendo este último el sistema de 
explotación más extenso y con mayores recursos hídricos para la 
Comunidad Valenciana. El Río Magro, se ha visto influenciado por los 
procesos que tienen lugar en las áreas adyacentes localizados en su 
cuenca, ya que recibió  vertidos de aguas residuales y efluentes industriales 
ricos en materia orgánica, amonio y sólidos en suspensión, lo que provocó 
un significativo detrimento de la calidad de su agua (Rueda et al. 2002). Se 
ha observado que sus sedimentos alcanzan espesores considerables (hasta 
más de 2 metros en ciertos lugares) con altos contenidos de materia 
orgánica (hasta un 23 %) que por lo general presenta una suficiente 
biodegradabilidad, es decir, susceptibilidad de ser parcialmente 
degradada por microorganismos. Debido a esta elevada carga orgánica 
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de sus sedimentos, cabe considerar la biorremediación como una 
alternativa para disminuir estos niveles, pudiéndose así mejorar la calidad 
ecológica de todo el sistema fluvial.  
 
 
1.2. Causas de contaminación de los sistemas 
acuáticos  
 
El nitrógeno y fósforo constituyen el principal suministro de nutrientes 
inorgánicos para las plantas sumergidas y las algas microscópicas (Wetzel 
2002). Los niveles de estos nutrientes en los sistemas acuáticos peninsulares 
no antropizados son generalmente bajos, sin embargo, las actividades 
humanas, principalmente por los derrames de aguas residuales en los 
cauces fluviales, deterioran considerablemente el estado de estos 
ecosistemas. Las descargas de aguas residuales son una de las más 
comunes causas de eutrofización, siendo este uno de los principales 
problemas medioambientales a nivel mundial (Schindler 2006). La 
Organización para la Cooperación Económica y Desarrollo (OCDE 1982), 
define eutrofización como el enriquecimiento en nutrientes en los 
ecosistemas acuáticos, lo que provoca la estimulación de una serie de 
cambios sintomáticos y el deterioro de la calidad de agua. Una 
consecuencia de la eutrofización causada por fuentes antropogénicas es 
un incremento notable de la producción primaria y, de florecimientos 
algales, especialmente de cianobacterias (Van Apeldoorn et al. 2007). Esto 
lleva asociado también una mortalidad elevada de otros organismos 
como consecuencia de la disminución de las concentraciones de oxígeno 
debido a su alta demanda (Testa & Kemp 2011). Los cambios hacia 
condiciones más productivas han creado severos problemas 
medioambientales, principalmente la pérdida de biodiversidad, lo cual 
dificulta la restauración de los ecosistemas acuáticos (Schindler 2006). 
 
 
1.2.1. Acumulación de fósforo en el lecho de las aguas continentales 
 
El fósforo es un elemento extremadamente importante que controla el 
estado trófico de muchos lagos (Zhang et al. 2011), para estudiar su 
dinámica es fundamental tomar en cuenta los sedimentos, los cuales 
representan el principal sumidero de este nutriente. El intercambio de 
fósforo entre los sedimentos y el agua ocurre de distintas formas. El fósforo 
se combina con otros elementos (hierro, aluminio, calcio) formando 
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complejos insolubles que precipitan en el fondo, de modo que el 
intercambio es principalmente unidireccional hacia el sedimento, lo que 
provoca la acumulación en los mismos anteriormente mencionada (Wetzel 
2002). Por lo que se refiere al hierro, de acuerdo con el modelo clásico de 
Mortimer (1941), bajo condiciones aerobias y con un Eh superior a 200 mV, 
el ortofosfato (PO43-) es fuertemente absorbido por el oxihidróxido de hierro 
(FeOOH) o precipitado como ortofosfato de hierro (FePO4). Por el contrario, 
bajo condiciones reductoras con un Eh inferior a 200 mV, el ion férrico (Fe3+) 
es reducido a ion ferroso (Fe2+), permitiendo la liberación del ortofosfato.  El 
impacto de los sedimentos en el ciclo del fósforo depende de su tendencia 
a retener o liberar este nutriente, esto a su vez está relacionado con las 
condiciones fisicoquímicas de cada sedimento (Kerr et al. 2011), entre las 
que se incluyen: 1) naturaleza y cantidad de óxidos e hidróxidos de hierro y 
aluminio (McDowell & Sharpley 2001); 2) potencial redox (Pant & Reddy 
2001); 3) contenido de materia orgánica (Yoo et al. 2006); 4) distribución y 
tamaño de las partículas del sedimento (Lottig & Stanley 2007); 5) 
contenido de apatito o precipitados de carbonatos; 6) contenido de 
arcillas (Reynolds & Davies 2001) y 7) pH (Yoo et al. 2006). 
 
La concentración de fósforo en el sedimento puede ser varios órdenes 
de magnitud superior a la del agua. Cuando la acumulación de fósforo es 
excesiva en el sedimento, se puede llegar a superar la capacidad de 
carga interna del sistema, lo que provoca una liberación de fósforo en la 
forma de fosfatos causando una eutrofización severa de manera que los 
sedimentos pueden ser considerados como una fuente de contaminación 
por fósforo (Filippelli 2008). Un parámetro útil para establecer el riesgo por 
contaminación por fósforo de los sedimentos es la determinación de la 
capacidad de absorción de fósforo (EPC0) de los mismos. El EPC0 puede 
definirse como la concentración de fósforo existente en el agua, una vez 
que los procesos de adsorción y solubilización se han llevado a cabo en la 
inter-fase sedimento-agua (Pierzynski et al. 1994). Este parámetro permite 
por tanto definir si el sedimento actúa como una fuente (Jarvie et al. 2005, 
Jin et al. 2013) o como un sumidero de fósforo (Huang & Zhang 2011) con 
respecto a la columna de agua. El EPC0 de los suelos o del sedimento por 
lo general se determina en experimentos de cultivos discontinuos de 
duración corta (“batch”), en los cuales el suelo o los sedimentos son 
equilibrados con soluciones con diferentes concentraciones de fósforo 
conocidas. Posteriormente se determina el EPC0, esto es, la concentración 
de fósforo en el agua transcurridas 24 horas de incubación trás haberse 
alcanzado el punto de equilibrio (Pierzynski et al. 1994). El valor de EPC0 
puede ser determinado gráficamente a través de las isolíneas de adsorción 
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de Freundlich y Langmuir (Fig. 1.1). Dichas isolíneas describen la relación 
que existe entre la cantidad de fósforo absorbido en el sedimento y en la 
solución en equilibrio (Mamo et al. 2005). 
 
Los sedimentos con un EPC0 bajo pueden funcionar como una fuente 
de fósforo, únicamente en la columna de agua las concentraciones de 
fósforo estén por debajo de este valor. Por el contrario, los sedimentos con 
EPC0 elevados pueden actuar como reservorio de fósforo aunque las 
concentraciones de este sean elevadas en el agua (Pöthig et al. 2010), sin 
embargo, este comportamiento variará dependiendo de la naturaleza 
química del sedimento, la retención de fósforo podría estar regulada 
también por la presencia de óxidos e hidróxidos de Fe3+ y aluminio 
(Reynolds & Davies 2001), así como a una notable presencia de 
carbonatos (Huang & Zhang 2011). De esta manera, el EPC0 resulta una 
medida útil para valorar cuantitativamente el efecto que la carga interna 
pudiera tener en la disponibilidad de fósforo en la columna de agua, y por 
tanto, su influencia en estado trófico del sistema.  
 
 
 
Fig. 1.1. Isolíneas de absorción de fósforo a bajas (a) y altas (b) concentraciones de 
fósforo en el sedimento respectivamente. La intercepción con el eje de abscisas 
indica el valor de EPC0 una vez que los procesos de adsorción y solubilización se 
han llevado a cabo en la inter-fase sedimento-agua. (Fuente: Mamo et al. 2005)   
 
Considerando los efectos adversos que el fósforo puede llegar a 
representar, resulta conveniente determinar el valor de EPC0 en los 
sedimentos de los ecosistemas acuáticos, ya que es una medida útil para 
establecer el riesgo por contaminación por este elemento. Este parámetro 
resulta por tanto de interés cuando se planea llevar a cabo la restauración 
de algún ecosistema acuático. 
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1.2.2. Contaminación por nitrógeno y procesos biológicos asociados 
a su ciclo  
 
El ciclo biogeoquímico del nitrógeno involucra diversas transformaciones 
de este elemento, lo que lleva asociado su circulación a través del 
ambiente, y determina en gran medida la productividad biológica de los 
ecosistemas (Atlas & Bartha 2002). El ciclo del nitrógeno en los ecosistemas 
acuáticos es de naturaleza microbiana debido a que los compuestos de 
nitrógeno son en su mayoría, solubles y desde ese punto de vista más 
accesibles para los microorganismos (Mulholland & Lomas 2008). La 
materia orgánica viva y muerta representa una pequeña reserva de 
nitrógeno orgánico que incluye los materiales naturales como proteínas, 
péptidos, ácidos nucléicos y urea principalmente. Las formas iónicas más 
comunes de nitrógeno inorgánico disuelto en el agua son el amonio (NH4+), 
nitrito (NO2−) y nitrato (NO3−) (Rabalais 2002). En los ecosistemas acuáticos, 
las bacterias heterótrofas utilizan nitrógeno inorgánico disuelto de forma 
significativa, lo cual, tiene un efecto en los flujos de este nutriente pero 
también del carbono en el agua (Kirchman et al. 1992, Kirchman 1994). La 
oxidación y reducción de los compuestos de nitrógeno se encuentran 
también asociada al proceso de fotosíntesis y a su utilización por las plantas 
y algas acuáticas (Wetzel 2002). Por otra parte, la nitrificación es el proceso 
mediante el cual el amonio se oxida a i nitrito y, este es transformado en 
nitrato por bacterias quimioautótrofas aerobias). Una fracción del ciclo del 
nitrógeno es la oxidación anaeróbica del amonio (ANAMMOX) este fue 
descubierto en los años noventa (Mulder et al. 1995), este metabolismo 
puede utilizar nitrato como aceptor de electrones para oxidar amonio bajo 
condiciones anóxicas (Jetten et al. 1999). El gas dinitrogeno es el principal 
producto de ANAMMOX y sólo una pequeña cantidad de nitrato 
permanece en el líquido, por tanto, este ha sido considerado uno de las 
vías más efectivas en la remoción de nitrógeno en aguas residuales ricas 
en amonio (Kartal et al. 2010, Tang et al. 2011). El amonio puede ser 
utilizado por muchas plantas y por bacterias heterótrofas (Kirchman et al. 
1998). El amonio, nitrito y nitrato pueden ser tomados del agua por 
macrófitos, algas y bacterias, los cuales asimilan estos compuestos como 
fuente de nitrógeno (Smith 2003). En aguas anaeróbicas y en sedimentos 
anóxicos, las bacterias anaerobias facultativas (p.ej. Achromobacter, 
Bacillus, Micrococcus, Pseudomonas) pueden utilizar nitrato y nitrito como 
aceptor terminal de electrones, resultando en la formación de óxido nitroso 
(N2O) y nitrógeno molecular (N2) (Paerl et al. 2002), proceso conocido 
como desnitrificación. 
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La actividad humana ha alterado sustancialmente el ciclo global del 
nitrógeno, a través del aumento de las concentraciones de compuestos 
inorgánicos nitrogenados en aguas superficiales y especialmente en los 
suelos subterráneos, provocando efectos significativos en muchos 
organismos acuáticos y contribuyendo a la degradación de ecosistemas 
acuáticos epicontinentales y marinos (Rabalais et al. 2002, Constable et al. 
2003, Camargo et al. 2005). Muchas formas de nitrógeno inorgánico entran 
en los ecosistemas acuáticos a través del vertido de aguas residuales 
urbanas, industriales y mineras, mediante el uso de fertilizantes (National 
Research Council 2000) o por la contaminación de los acuíferos por la 
actividad agrícola (Burkartaus & Stoner 2008, Lorite-Herrera et al. 2009). Así 
mismo, los compuestos inorgánicos de nitrógeno coadyuvan con la 
formación de florecimientos algales, esto trae impactos negativos en la 
calidad del agua, incrementando notablemente la eutrofización de los 
ecosistemas acuáticos (Rabalais & Nixon 2002, Smith 2003).  
 
En aguas con poca reserva alcalina, una consecuencia de la 
contaminación por compuestos inorgánicos nitrógenados es la 
acidificación del agua. La disminución de los valores de pH en el agua 
puede incrementar la concentración de aluminio disuelto (Al3+) y otros 
metales traza (Cd, Cu, Pb, Zn) (Nelson & Campbell 1991), lo cual trae como 
consecuencia una disminución de la diversidad de zooplancton, 
macrobentos y peces (Doka et al. 2003). También se ha observado que la 
contaminación por compuestos inorgánicos nitrógenados puede provocar 
toxicidad en animales acuáticos, perjudicando sus tasas de reproducción y 
crecimiento. (Constable et al. 2003, Camargo et al. 2005). Además, la 
presencia de estos compuestos puede ser perjudicial para la salud 
humana, ya que la ingesta de agua contaminada con nitratos y nitritos 
puede potenciar el desarrollo de cáncer en el tracto digestivo a través de 
la formación bacteriana de compuestos N-nitroso como las nitrosaminas, 
siendo estas uno de los cancerígenos más potentes en mamíferos (Wolfe & 
Patz 2002). También la ingesta excesiva de nitratos induce 
metahemoglobinemia, es decir, reducción del transporte de oxígeno a 
través de la sangre (Fwetrell 2004).  
 
Resulta por tanto fundamental el estudio del ciclo del nitrógeno en los 
ecosistemas acuáticos y determinar su influencia en los procesos químicos 
y biológicos que ahí ocurran. Además, debe de existir un control efectivo 
sobre las descargas de nitrógeno en los ecosistemas acuáticos. En este 
sentido, en la Directiva Marco del Agua (2000/60/CE) se establece como 
objetivo para los próximos años una reducción de la concentración de 
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nitrato en las aguas continentales por debajo del umbral establecido en la 
Directiva de Nitratos (91/667/CEE), esto es, 10 mg/l-N (D.O.C.E 2000). 
 
 
1.2.3. El papel de la materia orgánica disuelta (MOD) en el 
funcionamiento de los ecosistemas acuáticos continentales. 
El carbono orgánico disuelto frecuentemente se mide como materia 
orgánica disuelta (MOD), la cual representa un importante reservorio de 
carbono orgánico en los ecosistemas acuáticos. La dinámica de la MOD 
tiene un papel importante en diferentes procesos ecológicos y 
biogeoquímicos (Reche et al. 2000, Siegel et al. 2002). La actividad 
humana es una fuente abundante de MOD (Hudson et al. 2007) como lo es 
la materia orgánica particulada, mucha de la cual entra en los cuerpos de 
agua a través de descargas directas. Se ha observado que entre un 40 y 
60% de la materia orgánica disuelta produce fluorescencia (Senesi 1993), 
este material fluorescente (CDOM) se compone principalmente de 
proteínas y de ácidos orgánicos derivados de la descomposición de 
materia de plantas y animales. La fluorescencia ocurre cuando estas 
moléculas han sido previamente excitadas por una fuente de energía de 
luz que aumenta los niveles de energía de los electrones dentro de la 
molécula, liberando energía de mayor longitud de onda (Baker 2001). El 
CDOM absorbe rayos en el espectro ultravioleta (290-400 nm) y el espectro 
visible (400-700 nm).  
 
El CDOM ha sido extensamente estudiado en los últimos 50 años ya que 
desempeña un papel particularmente importante en los ecosistemas 
acuáticos. Se ha observado que su concentración y calidad modifican la 
distribución espectral de las bandas ultravioleta y visible con efectos 
importantes en los sistemas biológicos (Blough & Del Vecchio 2002, Loiselle 
et al. 2007). El CDOM, puede ser una fuente de energía y carbono para la 
producción bacteriana, que impacta en los ciclos biogeoquímicos y en el 
balance global de carbono (Nelson & Siegel 2002). El CDOM puede ser 
dividido en dos categorías dependiendo su origen, ya sea autóctono 
(producido in situ por actividad biológica) o alóctono (de origen terrestre 
generalmente producido por la degradación de la materia orgánica). 
Estos dos grupos difieren en sus características ópticas y químicas (Benner 
2002).  
 
El CDOM autóctono es considerado biológicamente más cambiante y a 
su vez, menos capaz de absorber radiación en el espectro visible que el 
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CDOM alóctono. Baker (2001, 2002) ha demostrado que la intensidad de 
fluorescencia del tipo proteico se incrementa cuando a su vez aumentan 
las descargas antropogénicas de materia orgánica disuelta (MOD). Los 
centros de fluorescencia del tipo proteico observados en las matrices de 
excitación-emisión ocurren en la misma localización en el espacio óptico 
que las soluciones estándar del triptófano y tirosina, y por tanto, son 
clasificadas como fluorescencias triptófano-tirosina. El CDOM alóctono 
deriva de la descomposición de restos de plantas con alto contenido en 
lignina de los ecosistemas terrestres. La degradación de la lignina resulta en 
la formación de ácidos húmicos y fúlvicos con un relativo alto contenido 
de anillos aromáticos y un relativamente bajo contenido de nitrógeno. Las 
fracciones aromáticas son generalmente recalcitrantes hacia la 
degradación microbiana, lo cual puede explicar la transformación lenta 
de estos ácidos en los ecosistemas acuáticos (Chin et al. 1994). Debido a 
los múltiples efectos del CDOM en sistemas dulceacuícolas sugieren la 
necesidad de incluir su cuantificación, (aunada a la de los nutrientes), en 
las investigaciones integrales de los ecosistemas lacustres (Williamson et al. 
1999). 
 
1.2.3. Contaminación de origen orgánico y metabolismos 
microbianos asociados a su degradación 
Una consecuencia de la eutrofización es la acumulación de materia 
orgánica de los sedimentos, lo cual conlleva un aumento dramático en la 
densidad de bacterias heterotróficas. Este fenómeno ocasiona un 
aumento en la actividad respiratoria como consecuencia de la 
degradación bacteriana de la materia orgánica y una disminución 
considerable del oxígeno disuelto (Pearl 1998). Debido a la relativa 
solubilidad del oxígeno en el agua, con la presencia mantenida de 
materia orgánica, la demanda de oxígeno acaba excediendo a la 
disolución de este por aireación y el sedimento se transforma en anóxico. 
Esta situación precede a la aparición de distintos grupos de 
microorganismos que utilizan compuestos distintos al oxígeno para realizar 
su metabolismo respiratorio y que engloban lo que se conoce como 
metabolismo anaerobio, esto es, descomposición de la materia orgánica 
en ausencia de oxígeno molecular.  
 
Entre los principales productos que puede rendir una digestión 
microbiana del carbono orgánico se encuentra el metano (CH4) y dióxido 
de carbono (CO2). Por la vía anaeróbica, en las transformaciones que sufre 
esta materia orgánica desde sus formas más complejas pueden mediar 
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una serie de fermentaciones secuenciales (Fig. 1.2), las cuales implican la 
transferencia de protones (H+) entre distintos grupos microbianos. De forma 
esquemática, los principales grupos de microorganismos que podemos 
encontrar son bacterias fermentativas e hidrolíticas, bacterias 
acetogénicas productoras de hidrógeno, metanógenas y acetógenos 
consumidores de hidrógeno (Whitman et al. 2006). Las bacterias hidrolíticas 
son anaerobias facultativas, por el contrario, las arqueas metanógenas son 
anaerobias estrictas. En general, los microorganismos anaerobios presentan 
una más baja tasa de crecimiento que los aerobios. Durante la fase 
hidrolítica se produce la rotura de las cadenas moleculares largas que 
forman los polímeros, cuyo remanente son los monómeros de más bajo 
peso molecular que los componen, los cuales son susceptibles de ser 
degradados por otros microorganismos. Por ejemplo, las bacterias 
hidrolíticas degradan moléculas complejas como la celulosa para rendir en 
el proceso moléculas más pequeñas como es el caso la glucosa. 
Consecutivamente, los fermentadores primarios pueden degradar estas 
moléculas menos complejas para generar ácidos orgánicos, alcoholes, H2 
y CO2. Las arqueas metanógenas pueden hacer uso directamente de 
algunos de estos compuestos (H2 y acetato principalmente) para formar 
metano. Según algunas estimaciones, hasta un 70% de la producción de 
metano en sistemas de depuración de aguas residuales se origina a partir 
de la respiración del acetato (Van Lier et al. 2008). Son en particular las 
bacterias acetogénicas productoras de hidrógeno las encargadas de 
degradar los ácidos grasos de bajo peso molecular para convertirlos en 
acetato e hidrógeno, los cuales sirven como sustrato de las arqueas 
metanógenas, acetotróficas e hidrogenotróficas respectivamente.  
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Figura 1.2. Principales procesos del metabolismo anaerobio de la materia orgánica: 
(―) Hidrólisis y procesos fermentativos; (---) procesos acetogénicos; (·····) 
metanogénesis. (Adaptado de http://www.fao.org). 
 
La actividad microbiana en general, como todas las actividades 
biológicas, se encuentra condicionada por múltiples factores, tanto 
bióticos como abióticos, los cuales en conjunto determinan el crecimiento 
de los microorganismos. Algunos de estos factores (p.ej. disponibilidad de 
nutrientes tanto orgánicos como inorgánicos, potencial redox y aceptores 
electrónicos, pH, temperatura o la densidad de microorganismos) ejercen 
una suficiente presión selectiva tal que puede provocar la selección de 
unas especies respecto de otras. De igual modo estos factores pueden 
generar alguna limitación en alguno de los pasos, haciendo que el 
proceso completo pueda encontrarse obstaculizado en alguna de las 
fases, ya sea en la hidrolítica, fermentativa y/o la metanogénica. La 
consecuencia directa de esto es una mediatización en la capacidad para 
degradar los contaminantes y contribuir a la regeneración del ecosistema. 
Por ejemplo, la acetogénesis en algunos casos es el factor limitante o 
regulador del proceso global debido a que la velocidad de crecimiento 
de los microorganismos que la realizan, es generalmente muy lenta 
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(Madigan et al. 2003). También dos de los grupos de metanógenas 
acetoclásticas más conocidas (Methanosaeta y Methanosarcina) se 
caracterizan por presentar tasas de crecimiento relativamente lentas 
(Jetten et al. 1992), aunque estas difieren en función de la cantidad de 
acetato disponible. Así, Methanosarcina por ejemplo funciona como un 
generalista, con tasas de crecimiento más altas cuando mayor es la 
disponibilidad de acetato. 
 
Las arqueas metanógenas son los reductores de CO2 más importantes 
que existen, siendo este grupo el único capaz de acoplar esta reducción a 
la oxidación del hidrógeno molecular para obtener así energía. El espectro 
de compuestos de carbono que pueden utilizar estas arqueas como 
precursores directos para la formación de metano es relativamente 
estrecho. Es en este sentido, la metanogénesis es un proceso 
cinéticamente dependiente de la producción de precursores por otros 
organismos a partir de la materia orgánica compleja (Schink 1997, Conrad 
2005), siendo así la producción de metano un proceso regulado por la 
velocidad y eficiencia a la que los biopolímeros son degradados 
previamente. Esta circunstancia requiere de un buen acoplamiento entre 
la actividad de las bacterias hidrolíticas antes mencionadas y las 
metanógenas.  
 
Un aspecto interesante es la existencia entre las bacterias 
fermentadoras y las arqueas metanógenas de una relación sintrófica 
(nutrición recíproca), fenómeno que podría definirse como de 
cooperación entre distintos grupos microbianos que permite dar viabilidad 
a vías metabólicas que en otras circunstancias serían desfavorables 
energéticamente hablando. Un ejemplo es la existencia en el crecimiento 
de algún organismo de algún factor de crecimiento necesario para el 
desarrollo de otra, siendo un proceso relativamente común en ambientes 
anaerobios. En la degradación metanogénica en particular un paso crítico 
y ocasionalmente limitante de todo el proceso es la fermentación de 
ácidos grasos de cadena corta como el propionato o el butirato. Se trata 
de reacciones con un potencial redox alto que tienen asociadas energías 
libres positivas, lo que significa que en principio no pueden tener lugar ya 
que no rinden una ganancia de energía por parte del organismo que la 
realiza. En cambio, estas reacciones pueden llegar a ser energéticamente 
favorables si la presión parcial de H2, uno de los productos que se generan, 
se mantiene lo suficientemente baja (Schink & Stams 2006), hecho que se 
produce gracias a la actividad metanogénica, lo que explica la 
dependencia mutua entre ambos grupos de microorganismos. Esta 
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necesidad de que exista una estructura gremial de diferentes grupos 
metabólicos funcionando de forma coordinada puede provocar que en 
algunos casos la vía metanogénica resulte ineficaz. Otras vías metabólicas 
pueden ser más eficientes debido por ejemplo a que poseen un potencial 
muy bajo de reducción comparado con los aceptores finales de la ruta 
metanogénica.  
 
En la tabla 1.1 se resumen algunas de las reacciones terminales de 
naturaleza microbiana asociadas a la degradación de la materia 
orgánica, entre las que se incluye la metanogénesis. La presencia de 
compuestos de azufre en altas concentraciones, lo cual es esperable que 
ocurra en sedimentos como los considerados en el presente estudio, 
favorece la reducción del sulfato en lugar de la metanogénesis como vía 
mayoritaria de respiración. Este metabolismo lo llevan a cabo las 
denominadas bacterias sulfatoreductoras. Este grupo de bacterias son 
anaerobias estrictas que, al igual que las metanógenas, obtienen del 
acetato y/o el hidrógeno el poder reductor necesario para, en su caso, 
formar sulfhídrico (H2S) a partir del sulfato. Este subproducto puede resultar 
inhibitorio para el crecimiento de otros organismos, así como ser fuente de 
malos olores y deterioro de instalaciones por corrosión. En todo caso, 
ambos metabolismos no tienen que ser necesariamente excluyentes 
siempre (Oude Elferink et al. 1994). Por otro lado, la desnitrificación es un 
proceso anaerobio que rinde nitrógeno gaseoso (N2) a partir de la 
reducción de nitrato (NO3) a través de un conjunto secuencial de 
reacciones. Se trata de un metabolismo llevada a cabo por 
microorganismos quimioheterótrofos y que es utilizado en tratamientos de 
aguas residuales para eliminar nutrientes, pudiendo resultar relativamente 
eficiente en determinadas condiciones.  
 
El uso del hierro asociado a la digestión de la materia orgánica es 
aquella que utiliza el hierro férrico (Fe3+) como aceptor de electrones. En 
ambientes anaerobios el metabolismo microbiano asociado a la 
transformación del hierro consta básicamente de la reducción de este 
hierro y/o de su precipitación para formar sulfuros de hierro. En la 
reducción de hierro férrico (Fe3+) pueden participar tanto bacterias 
quimiorganotrofas como quimiolitotrofas (Lovely 1997). Las bacterias 
reductoras del hierro tienen gran interés en ciertos estudios 
biotecnológicos, ya sea porque pueden utilizar hidrocarburos tóxicos como 
fuente de electrones y permitir así su descontaminación, o más 
particularmente como fuente de energía debido a las reacciones redox 
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que son capaces de llevar a cabo en condiciones ácidas (Malki et al. 
2008). 
 
 
Tabla 1.1. Principales metabolismos microbianos asociados a las fases terminales de 
la digestión anaerobia de la materia orgánica. 
 
Metabolismo Dador electrones- Aceptor electrones- 
Producto 
principal 
de la 
reacción 
Metanogénesis 
hidrogenotrófica 
H2 CO2 CH4 
Metanogénesis 
acetoclastica 
CH3COOH CO2 CH4 
Acetogénesis H2 CO2 CH3COOH 
Sulfato reducción H2 SO42- H2S 
Sulfato reducción CH3COOH SO42- H2S 
Desnitrificación 
heterótrofa 
(CH2O)n Ej: 
CH3COOH 
NO3- N2 
Desnitrificación 
autótrofa 
NH4, H2, H2S, S0 NO3- N2 
Reducción del 
hierro 
H2 , (CH2O)n Fe+3 Fe+2 
 
La figura 1.3 resume las relaciones de competencia por sustrato, 
inhibición o facilitación que pueden producirse entre algunos de los 
metabolismos antes mencionados, de las cuales se derivan efectos 
antagónicos que, de forma habitual, se producen entre los distintos 
microorganismos que los llevan a cabo. La vía de la desnitrificación 
domina habitualmente sobre la reducción del sulfato debido a la 
competencia por substrato. Así mismo, tanto la sulfidogénesis como la 
desnitrificación son procesos con una afinidad por los dadores de 
electrones mayor que la que presenta la metanogénesis, lo que provoca 
que este último proceso pueda verse desplazado cuando está en 
asociación con estas otras rutas metabólicas.  
 
Es un hecho conocido desde hace tiempo que la presencia de algunos 
compuestos oxidados, al igual que ocurre con determinados compuestos 
del azufre (SO4-, SO3-), pueden inhibir o alterar la metanogénesis (Minderlein  
& Blodau (2010)). Se ha observado por ejemplo como la presencia de Fe3+ 
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puede llegar a inhibir en parte la producción de metano, debido 
probablemente a una derivación mayoritaria de los electrones a la 
reducción del hierro (Frenzel et al. 1999). Otros estudios, por el contrario, 
indican una estimulación en la producción de metano como 
consecuencia de un enriquecimiento en Fe3+ en sedimentos lacustres (Li et 
al. 2005), aunque en este caso sea a través de mecanismos indirectos 
cuando la fuente de electrones no actúa como factor limitante. Por otro 
lado, la presencia de este hierro puede provocar la precipitación de una 
fracción del azufre disponible mediante la producción de sulfuros de hierro 
(FeS), lo que hipotéticamente se traduciría en una disminución de la 
capacidad sulfatoreductora, metabolismo que compite como antes se ha 
mencionado con la metanogénesis. Otros compuestos inorgánicos como 
por ejemplo el amonio pueden tener efectos estimulantes a 
concentraciones moderadas, pero inhibitorios a concentraciones más 
altas. Este es un aspecto que depende en parte del pH, ya que el 
amoniaco es más toxico que el amonio. Es por tanto el papel que 
compuestos como el hierro y/o el amonio puedan jugar como potenciador 
o inhibidor de la metanogénesis, o en todo caso como facilitadores de vías 
complementarias que actúen conjuntamente con esta, un aspecto 
susceptible de ser investigado en una experiencia como la presente. 
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Figura 1.3 Relaciones de competencia por sustrato, inhibición o facilitación 
existentes entre distintos procesos terminales de degradación de la materia 
orgánica. (―►) Flujo carbono, (····►) Efectos inhibitorios. Fuente: van Bodegom & 
Scholten (2001).  
 
 
1.3. Posibilidades de bioremediación en sistemas 
acuáticos con lechos contaminados 
 
1.3.1. Bioaumentación microbiana 
 
Para lograr una mejora en la calidad ecológica de los ecosistemas 
acuáticos, y para llevar a cabo una biorremediación mediante la 
reducción de la carga orgánica del sedimento es fundamental el 
conocimiento de la dinámica de nutrientes y establecer el grado de 
contaminación por fósforo en los sedimentos, así como entender los 
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principales metabolismos microbianos involucrados en la degradación de 
la materia orgánica.  
  
Existen diversas técnicas que pueden permitir alcanzar una eliminación 
significativa en el problema de contaminación de sedimentos por 
acumulación excesiva de materia orgánica, entre las que destaca la 
biorremediación. Esta ha sido definida como una respuesta biológica ante 
un abuso ambiental (Colleran 1997). La biorremediación, y en particular la 
bioaumentación, consisten en la utilización de seres vivos para reducir la 
problemática generada por la acumulación de contaminantes en el 
medio ambiente (Atlas & Bartha 2002, de Lorenzo 2008). En la 
biorremediación se lleva a cabo una bioconversión total o parcial de los 
contaminantes orgánicos en biomasa microbiana y en sustancias volátiles 
inocuas que se eliminan del sistema, los productos finales serán estables y 
no tóxicos. Por tanto, en la biorremediación, los seres vivos introducidos en 
un ecosistema contribuyen a disminuir el estado de degradación del 
mismo, ayudando a recuperar sus condiciones naturales y acelerando los 
procesos naturales de regeneración. 1993). La bioaumentación puede 
basarse en la inoculación de bacterias y/o enzimas específicos (Camacho 
et al. 2004, Szulc et al. 2014). La intención de esto es potenciar la digestión 
de la materia orgánica si se encuentra en niveles anormalmente elevados, 
así como la inmovilización o eliminación parcial de los nutrientes que se 
acumulan en exceso en este tipo de sedimentos. Mediante la actividad 
microbiana, estos productos son generalmente transformados en 
elementos volátiles y sales minerales estables. La bioestimulación implica el 
uso de nutrientes y compuestos para estimular la actividad de los 
microorganismos autóctonos y mejorar así la biodegradación de 
contaminantes orgánicos (Asgher et al. 2014). Una forma de coadyuvar en 
la eficiencia de la biorremediación microbiana consiste en el uso de 
aceptores de electrones para incrementar la capacidad oxidativa en los 
sedimentos como por ejemplo el uso de nitrato (Wen-xiang et al. 2007) o 
del oxígeno (Harkness et al. 1993). Para lograr una adecuada 
biorremediación es necesario realizar pruebas preliminares que conduzcan 
a entender el papel de los nutrientes, aceptores de electrones y de 
productos biológicos liofilizados (que contienen principalmente cepas 
bacterianas y de arqueas, y enzimas específicos para direccionar los 
tratamientos) en la disminución de la materia orgánica en sedimentos. 
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1.3.2. Fitorremediación: Importancia de los macrófitos en el 
funcionamiento de los ecosistemas acuáticos 
epicontinentales 
 
Las plantas acuáticas juegan un papel clave en los ecosistemas acuáticos. 
Son organismos muy sensibles a los cambios que se producen respecto a la 
salinidad, pH, temperatura, turbiedad, nutrientes, etc. Por esta capacidad, 
los macrófitos son comúnmente utilizados como bioindicadores de la 
calidad ambiental de la mayoría de los ecosistemas acuáticos (May & 
Carvalho 2010). La presencia de macrófitos indica una buena calidad de 
agua, ya que se desarrollan en lagos con concentraciones bajas de 
fitopancton (Seto et al. 2013), debido a que existe una relación negativa 
entre ambos (Scheffer et al. 1993). Este fenómeno se relaciona con la 
potencial capacidad de los macrófitos para producir compuestos 
químicos alelopáticos, los cuales dañan químicamente las estructura de la 
clorofila y la ficocianina, reduciendo las tasas fotosintéticas del plancton 
(Chang et al. 2007, Cheng et al. 2008), y con la capacidad de este de 
ejercer un efecto de sombreado sobre los macrófitos sumergidos 
 
Los macrófitos pueden influir de una forma considerable en los ciclos de 
nutrientes y en el flujo de energía en los ecosistemas acuáticos (Battle & 
Mihuc 2000, Masifiwa et al. 2004), debido a su elevada capacidad para 
absorber nutrientes del sedimento (Shilla et al. 2006), los cuales 
posteriormente, son incorporados en sus tejidos (Li et al. 2010). Durante su 
estado de senescencia, los macrófitos liberan nutrientes al agua 
(Richardson 1994), convirtiéndose así, en una fuente considerable de 
nutrientes (Barko & James 1998). Lo anterior pone de manifiesto la 
importancia del proceso de descomposición de los macrófitos en la 
dinámica de nutrientes en los ecosistemas acuáticos (Masifiwa et al. 2004, 
Xie et al. 2004). 
 
La fitorremediación de contaminantes tóxicos puede ser realizada por 
macrófitos (Rahman & Hasegawa (2011)). La fitorremediación es una 
tecnología emergente que utiliza plantas para remediar aire, suelos, 
sedimentos, agua superficial y agua subterránea contaminada con 
metales tóxicos, toxinas orgánicas y otros elementos. Existe un gran número 
de trabajos en los cuales se describe la capacidad de los macrófitos para 
concentrar elementos tóxicos del medio acuático (Wang et al. 2008, Rai & 
Tripathi 2009, Wang et al. 2010).  
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La fitorremediación es una técnica de descontaminación de bajo costo 
que resulta efectiva en muchos casos, no siendo además particularmente 
intrusiva (Ganjo & Khwakaram 2010). Aunque la fitoremediación se ha 
enfocado en gran medida a la extracción de metales pesados 
(Augustynowicz et al. 2010, Dixit & Dhote 2010), hoy en día su uso se está 
ampliando fuertemente a otros campos, como el de la absorción del 
exceso de nutrientes provenientes de la agricultura tradicional (Lu et al. 
2010), y que se presentan por diversas fuentes como la fertilización o los 
purines de las explotaciones ganaderas. Algunas investigaciones en este 
tema han hallado resultados sorprendentes como la habilidad de las 
plantas para degradar ciertos compuestos orgánicos, lo que ha generado 
como consecuencia un fuerte aumento en la investigación y desarrollo de 
la fitoremediación como tecnología de descontaminación de compuestos 
de origen orgánico como solventes clorados (Susarla et al. 2002) e 
hidrocarburos del petróleo (Tischer & Hübner 2002).  
 
 
1.3.3. Bioestimulación mediante el uso de aceptores de electrones  
Las reacciones de oxidación y reducción pueden regular el 
comportamiento de muchos compuestos químicos en los cuerpos de agua 
naturales. La reactividad, solubilidad y movilidad cíclica de elementos 
esenciales para los sistemas biológicos (ej. azufre, nitrógeno, carbono, 
fósforo, hierro y varios elementos metálicos) son afectados por cambios en 
el potencial redox. De esta manera, el potencial redox ejerce un 
importante control sobre la distribución de especies químicas, tales como 
oxígeno (O2), ion ferroso (Fe2+), ácido sulfhídrico (H2S), metano (CH4) etc., 
en los ecosistemas acuáticos (Wetzel 2002) y a su vez estos influencian 
dicho potencial redox.  
 
Los cambios químicos provocados por el potencial redox pueden llegar 
a afectar la distribución y actividad metabólica de los microorganismos, ya 
que estos obtienen la energía necesaria para realizar sus funciones vitales a 
partir de una secuencia de reacciones de oxidación y reducción. En la 
respiración los electrones son transferidos de un dador a un aceptor de 
electrones. Este proceso produce energía química, la cual es almacenada 
en moléculas de ATP. En este contexto, la oxidación se refiere a la 
eliminación de los electrones de un átomo o molécula, y la reducción se 
entiende como la adición de electrones (Madigan 2003). Los 
microorganismos seleccionarán de los aceptores de electrones disponibles, 
aquél que les permita obtener el mayor margen de ganancia energética 
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de la oxidación del substrato orgánico que utilicen como fuente de 
carbono y energía (Madigan 2003).  
 
El potencial redox (Eh) influye en la distribución y la actividad 
metabólica de los microorganismos. Se ha observado que los 
microorganismos aerobios estrictos son metabólicamente activos a 
potenciales redox positivos, por el contrario, los anaerobios (ej. 
metanobacterias) demuestran actividad metabólica, solo a potenciales 
redox negativos (Fig. 1.4). Los microorganismos anaerobios facultativos 
demuestran actividad metabólica sobre un rango más amplio de valores 
de Eh. Pequeñas variaciones en el potencial redox pueden ocasionar 
cambios en la nutrición y fisiología de determinados microorganismos 
(Atteia et al. 2013), un ejemplo es el observado por Lynch & Poole (1979), 
donde una ligera reducción de Eh en la columna de agua provoco que las 
diatomeas bénticas cambiaran metabolismo autotrófico a heterotrófico. 
También observaron en bacterias anaerobias facultativas un cambio en su 
patrón metabólico, las cuales pasaron de una respiración aerobia a una 
respiración anaerobia o a reacciones de fermentación. 
 
En este sentido, el metabolismo aeróbico es el más favorable 
energéticamente. El oxígeno molecular (O2) es preferencialmente utilizado 
sobre el aceptor de electrones anaeróbico porque cede más energía. En 
ausencia de oxígeno molecular, los microorganismos anaerobios usan otras 
formas de oxígeno combinado como aceptor de electrones, por ejemplo, 
las bacterias desnitrificantes utilizan nitrato (NO3), nitrito (NO2) u óxido 
nitroso (N2O), las bacterias reductoras de sulfato usan sulfato (SO4) y las 
metanógenas usan dióxido de carbono (CO2) o bicarbonato (HCO3-). 
Termodinámicamente, la selección del aceptores de electrones sigue la 
siguiente secuencia: oxígeno (O2), nitrato NO3-), manganeso (Mn4+), fierro 
(Fe3+), sulfato (SO42-) y bicarbonato (HCO3-), dióxido de carbono (CO2).  
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Fig. 1.4. Esquema del perfil vertical del potencial redox (mv) y de los metabolismos 
asociados en sedimentos (Modificado de Madigan 2003). 
 
Existen trabajos dirigidos a determinar las tasas de descomposición de la 
materia orgánica bajo distintas condiciones redox (Canfield 1994). La tasa 
de descomposición de la materia orgánica en distintas condiciones redox 
puede depender de su naturaleza, origen y/o su estado de 
descomposición (Kristensen et al. 1995, Hulthe et al. 1998). Los aceptores de 
electrones pueden ser utilizados para potenciar ciertas estrategias 
metabólicas como la desnitrificación desasimilatoria o la reducción del 
hierro férrico (Fe+3) o ferroso (Fe+2) y lograr así, una biorremediación 
adecuada. Es común el uso de compuestos químicos conducentes a 
incrementar la capacidad oxidativa en los sedimentos como el caso del 
nitrato (Murphy et al. 1995) o el oxígeno (Harkness et al. 1993), debido a 
que en algunos casos el catabolismo oxidativo de la materia orgánica 
requiere de la participación de estos aceptores externos. 
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1.4. Objetivos y estructura de la tesis 
 
La presente tesis abarca distintos aspectos relacionados con la 
caracterización del estado ecológico de los ecosistemas acuáticos y del 
uso de determinadas herramientas para el restablecimiento de la salud 
ecológica de estos. La restauración ecológica de sistemas acuáticos 
requiere de un conocimiento profundo acerca de sus características 
biológicas y fisicoquímicas, pero sobre todo un conocimiento adecuado 
de su funcionamiento. Los resultados de esta tesis se dirigen a enriquecer el 
conocimiento acerca de la dinámica de nutrientes en ecosistemas 
acuáticos con distintas características ecológicas (Río Magro y Laguna de 
Talayuelas). Así mismo, se pretende mejorar el uso de las distintas técnicas 
de biorremediación para potenciar los mecanismos de degradación 
anaeróbica de la materia orgánica en sedimentos con elevada carga 
orgánica. 
 
Partiendo de este marco conceptual, la tesis se resume en los siguientes 
objetivos particulares: 1) Evaluación del efecto de la adición controlada de 
nutrientes en el estado trófico de una laguna endorreica. 2) Evaluar el 
papel de los macrófitos en la dinámica de nutrientes de dicha la laguna. 3) 
Evaluación del efecto de la adición controlada de nutrientes en el estado 
trófico de un río mediterráneo. 4) Evaluar el efecto de la carga interna 
sobre la disponibilidad de fósforo en la columna de agua a través del 
cálculo de la concentración de fósforo en equilibrio EPC0 en este tipo de 
ecosistemas acuáticos. 5) Evaluar distintas técnicas de biorremediación 
para reducir la carga orgánica en sedimentos de lechos lacustres y 
fluviales. 6) Comprobar las posibilidades de la biorremediación in situ en 
sedimentos con alta acumulación de carga orgánica (Río Magro).  
 
Las secciones de introducción, metodología y resultados del trabajo de 
tesis están distribuidas en siete capítulos, que culminan con más 
conclusiones. La presente sección (Capítulo 1) provee el marco teórico de 
los temas tratados en la tesis. En esta sección se aporta una descripción 
conceptual de temas relacionados con la problemática de la 
contaminación de los ecosistemas acuáticos y sus posibles soluciones. En 
relación a este último aspecto, se mencionan algunas herramientas como 
la fitorremedición o la biorremediación microbiana y las posibilidades de su 
uso como herramientas de restauración ecológica. En el Capítulo 2 se 
reúnen los métodos analíticos generados y el instrumental utilizado para la 
realización de este trabajo. En el Capítulo 3 se realiza una caracterización 
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limnológica de los ecosistemas acuáticos seleccionados para este estudio. 
En particular, se efectuó un seguimiento de los cambios temporales 
acaecidos.en la Laguna de Talayuelas y el Río Magro, los cuales presentan 
distintas características ecológicas. En la Laguna de Talayuelas se estudió 
además el papel de los macrófitos en el ciclo de nutrientes del sistema y así 
como la producción primaria. Los Capítulos 4 y 5 se dirigen a entender, 
mediante una aproximación experimental, el efecto de los aportes 
externos de nutrientes inorgánicos sobre la carga orgánica de los 
sedimentos de los ecosistemas acuáticos mencionados. En el Capítulo 4 en 
particular se evaluó la dinámica de nutrientes en sedimentos de la Laguna 
de Talayuelas, considerando la presencia/ausencia de macrófitos como un 
factor experimental. Con una aproximación metodológica similar, en el 
Capítulo 5 se evaluó la dinámica de nutrientes en sedimentos del Río 
Magro, en un tramo afectado por contaminación urbana e industrial. En el 
Capítulo 6 se evalúan distintas técnicas de biorremediación en laboratorio 
con sedimentos de la Laguna de Talayuelas y Río Magro. Tratando de 
evaluar la escalabilidad de los experimentos de los capítulos anteriores, en 
el Capítulo 7 se detalla la aplicación de técnicas de biorremediación 
realizadas in situ en un tramo del Río Magro. Finalmente, se incluye una 
sección de conclusiones de la tesis y otra bibliográfica en la que se 
recopilan las citas mencionadas en la tesis. 
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Capítulo 2: Material y métodos analíticos 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
2.1. Análisis físico-químicos del agua 
  
  
2.1.1. Variables Físico-químicas del agua medidas in situ 
 
En la Laguna de Talayuelas, en la zona próxima al punto central de la 
laguna se tomaron medidas in situ de temperatura, oxígeno disuelto, 
conductividad eléctrica, pH y transparencia del agua con la 
instrumentación adecuada debidamente calibrada. Para la 
determinación del oxígeno disuelto y la temperatura se empleó un 
oxímetro tipo Clark modelo WTW Oxi-91 con sensor de temperatura. La 
conductividad y el pH se midieron con un conductímetro modelo WTW 330i 
y un pHmetro portátil (Hanna Instruments) respectivamente. La medida de 
la transparencia del agua en la laguna se realizó mediante un disco de 
Secchi. En el Río Magro, los valores de todos los parámetros físico-químicos 
del agua seleccionados para caracterizar su hidroquímica, salvo 
especificación en caso contrario, se tomaron de la base de datos pública 
del Programa de Control y Seguimiento Físico-Químico de las Aguas 
Superficiales (antigua ICA) de la Confederación Hidrográfica del Júcar, por 
tanto los métodos analíticos utilizados en dichos análisis son los 
especificados por esta entidad. 
 
 
2.1.2. Cationes 
 
Las concentraciones de cationes principales (calcio, magnesio, sodio y 
potasio) se determinaron usando técnicas de Plasma de Acoplamiento 
Inductivo (ICP) sobre muestras acidificadas con ácido nítrico en el 
momento de la toma y almacenadas en botellas de plástico.  
 
 
2.1.3. Alcalinidad 
 
La alcalinidad del agua es una medida de su capacidad de neutralización 
de ácidos, y en las aguas de los ecosistemas acuáticos epicontinentales 
está constituida fundamentalmente por bicarbonatos y carbonatos. La 
reserva alcalina se evalúa mediante el desplazamiento del equilibrio, de 
forma que carbonatos y bicarbonatos se transforman en CO2 con un 
volumen de ácido clorhídrico, cuyo exceso se valora con NaOH de 
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normalidad conocida, de manera que se puede calcular la alcalinidad 
total considerando el ácido consumido para neutralizar la muestra.  
 
Las muestras se tomaron recogiendo 50 mL de agua en botellas de 
pyrex. Una vez en el laboratorio se les añadió el indicador mixto y HCl de 5 
en 5 mL hasta que la muestra adquirió un color rosáceo. Una vez fijada se 
conservó a 4 ºC hasta su valoración. Posteriormente, y ya en el momento 
del análisis, se llevó a ebullición para eliminar el CO2, se dejó atemperar, se 
le añadió de nuevo indicador mixto y se procedió a la valoración con una 
bureta añadiendo gota a gota NaOH de concentración conocida hasta 
que la solución viró a un tono verde-azulado. La alcalinidad total de las 
muestras se determinó con la siguiente fórmula: 
 
𝐴𝑙𝑐𝑎𝑙𝑖𝑛𝑖𝑑𝑎𝑑 �𝑚𝑒𝑞
𝐿
� = (𝑉𝑎 · 𝑁𝑎) − (𝑉𝑏 · 𝑁𝑏))
𝑉𝑜𝑙𝑢𝑚𝑒𝑛 𝑚𝑢𝑒𝑠𝑡𝑟𝑎 (𝐿) 
 
Dónde: Va = volumen del ácido (HCl), Vb = volumen de la base (NaOH), 
Na = normalidad del ácido (HCl), Nb = normalidad de la base (NaOH). 
 
 
2.1.4. Cloruros 
 
El análisis de cloruros se realizó mediante cromatografía iónica (APHA-
AWWA-WPCF 1992) utilizando un cromatógrafo iónico Waters con detector 
de conductividad. La muestra, con un eluyente de carbonato-
bicarbonato, se introdujo en una columna cromatográfica donde los 
aniones de interés, en este caso los cloruros, fueron discriminados según 
afinidad, carga y tamaño. Los aniones separados pasaron a través de un 
supresor bañado en una solución ácida, estos aniones en sus formas ácidas 
fueron medidos por conductividad. Según la conductividad de las 
muestras de agua se modificó la velocidad de intercambio iónico de la 
columna. Debido a que en Talayuelas las aguas son oligohalinas, se utilizó 
una velocidad de paso iónico alta de 0.8/min. Posteriormente, los aniones 
fueron identificados según el tiempo de retención, en este caso el pico 
perteneciente al cloruro eluyó aproximadamente a unos 4 minutos. Para 
realizar la cuantificación de la cantidad de cloruro eluida, se interpolaron 
los valores obtenidos mediante el cálculo de una recta patrón preparada 
con cloruro sódico. 
 
 
 
27 
 
 
2.1.5. Sulfatos 
 
El análisis de sulfatos se realizó también mediante cromatografía iónica 
(APHA-AWWA-WPCF 1992) al igual que lo descrito para el cloruro. En el 
caso de los sulfatos su tiempo de retención fue de 12 minutos. La 
cuantificación se realizó también mediante la interpolación de los valores 
con una recta patrón. 
 
 
2.1.6. Amonio  
 
La concentración de amonio en las muestras se determinó por el método 
del azul de indofenol modificado (Golterman 2004). En medio alcalino, el 
amoniaco reacciona con al fenol y el hipoclorito para formar azul de 
indofenol. El desarrollo de color es proporcional a la concentración de 
amonio en el agua en un rango de 0,5 – 70 µM, debiendo diluirse las 
muestras que presenten concentraciones superiores. Los reactivos utilizados 
en el análisis fueron preparados del modo que se detalla a continuación: 
 
1. Solución de salcilato de sodio (C7H5NaO3) al 40%. Se colocaron 40 g 
de salcilato en 100 mL de agua Mili-Q. Esta solución no puede ser 
almacenada, por lo que se preparó al momento.  
2. Solución de hidróxido de sodio (NaOH) 10M. Se colocaron 40 g de 
NaOH en 100 mL de agua Mili-Q. 
3. Solución de ácido dicloroisocianúrico (C3Cl2N3O3Na). Se colocaron 
100 mg de este en 9 mL de agua. 
4. Solución nitroprusiato de sodio6a: Se disolvió 1 g de sodio 
nitroprusiato (Na2[Fe(NO)(CN)5].2H2O) en 100 mL de agua. Esta 
solución puede ser almacenada en una botella de vidrio 
transparente en el refrigerador alrededor de cuatro semanas.  
5. Reactivo A: Se mezclaron nueve partes de la solución de ácido 
dicloroisocianúrico con una parte de la solución de nitroprusiato de 
sodio. 
6. Patrón de amonio: Se pesaron 5.4 g de cloruro amónico (NH4Cl) y se 
disolvieron en agua Mili-Q completando hasta 1 litro. A la solución 
patrón se le añadieron unas gotas de cloroformo y se guardó en la 
nevera. Esta solución tiene una concentración de 0.1 M de amonio 
y a partir de ella se prepararon los patrones necesarios cada 
determinación. 
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Para llevar a cabo el ensayo, se colocaron 5 mL de muestra filtrada, 
agua Mili-Q (blanco) o los patrones en tubos graduados. Se añadió 0.625 
mL de salicilato de sodio al 40%, se agitó y se dejó reposar entre 30 minutos 
y una hora. Posteriormente se añadieron 0,125 mL de hidróxido de sodio 
(NaOH) 10M y 0,250 mL del reactivo A, posteriormente se agitó y se dejó 
reposar durante una hora para que tuviera lugar la reacción. Transcurrido 
este tiempo se midió la absorbancia de las muestras, blancos y patrones a 
una longitud de onda de 650 nm en un espectrofotómetro Beckman DU-7. 
A las absorbancias obtenidas se les sustrajo el valor del blanco y se 
interpolaron en una recta patrón para determinar la concentración de 
amonio en la muestra. 
 
 
2.1.7. Fósforo reactivo soluble 
 
La valoración del fósforo se realizó por el método del ácido ascórbico 
(APHA-AWWA-WPCF 1992). En un medio fuertemente ácido, el ortofosfato 
reacciona con el ion molibdato para dar un compuesto de color amarillo, 
el ácido fosfomolíbdico, el cual se reduce con ácido ascórbico para dar 
lugar a un complejo de color azul cuya formación se ve favorecida por el 
antimonio. El método es aplicable en el rango 0,03-16 µM. Los reactivos 
utilizados se prepararon del modo que se detalla a continuación: 
 
1. Ácido sulfúrico (H2SO4) 9M. Se preparó diluyendo el ácido 
concentrado (96% δ=1,84) en agua Mili-Q en una proporción 1:1. 
2. Solución de molibdato amónico, Se disolvieron 15 g de 
(NH4)6Mo7O24.4H2O en 500 mL de agua Mili-Q. Se guardó en botella 
de plástico en el refrigerador. 
3. Solución diluida de ácido sulfúrico. Se disolvieron 140 mL de H2SO4 
concentrado en 900 mL de agua Mili-Q. 
4. Solución de tartrato antimónico potásico. Se disolvieron 0,34 g de 
K(SbO)C4H4O6 en 250 mL de agua Mili-Q. 
5. Reactivo A. Se preparó a partir de los tres anteriores. Para ello se 
mezcló 100 mL de la solución de molibdato, 250 mL de la solución 
sulfúrica diluida y 50 mL de la de tartrato. Este reactivo se guardó en 
la nevera ya que es estable durante al menos tres meses. 
6. Solución de ácido ascórbico se preparó disolviendo 3.86 g de 
C6H8O6 hasta 100 mL de agua Mili-Q. 
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7. Reactivo mixto. Se preparó mezclando el reactivo A con la solución 
de ácido ascórbico en la proporción 4:1. Este reactivo es estable 
solo durante unas horas, por lo que se preparó el mismo día del 
análisis. 
8. Solución de patrón de fosfato. Se pesaron 0,817 g de KH2PO4 
previamente desecado y se disolvieron en agua Mili-Q 
completando hasta 1 litro. A la solución patrón se le añadió unas 
gotas de cloroformo y se guardó en la nevera. Esta solución tiene 
una concentración de 6mM de fosfato y a partir de ella se 
prepararon los patrones necesarios para cada determinación. 
 
Para el análisis se tomaron 2,5 mL de agua de la muestra (filtrada en el 
momento de su recogida a través de un filtro de fibra de vidrio GF/F) en un 
cilindro graduado. Se añadió 0,5 mL del reactivo mixto, se mezcló bien, y 
tras 10 minutos y antes de 2 horas se midió la absorbancia a 882 nm en un 
espectrofotómetro Beckman DU-7. El blanco de agua Mili-Q y los patrones 
fueron tratados igual que las muestras. Las absorbancias obtenidas se 
compararon frente a la recta patrón para determinar la concentración de 
fosfato soluble de la muestra.  
 
 
2.1.8. Fósforo total 
 
Para la determinación del fósforo total (PT) se aplicó el procedimiento de 
digestión doble (Golterman 2004). La digestión ácida de las muestras 
provoca que los polifosfatos y los compuestos orgánicos fosforados se 
hidrolicen a ortofosfato cuya concentración puede ser determinada por el 
método del ácido ascórbico (APHA-AWWA-WPCF 1992). En el ensayo se 
utilizaron los siguientes reactivos: 
 
1. Ácido sulfúrico (H2SO4) 9M. Se preparó diluyendo el ácido 
concentrado (96% δ=1,84) en agua Mili-Q en una proporción 1:1. 
2. Peroxodisulfato potásico (K2 S2O8). Se agregó una cucharada de K2 
S2O8 para 20 mL de muestra. 
3. Reactivo mixto, mencionado en el apartado anterior sobre el 
análisis del fósforo reactivo soluble. 
4. Solución patrón de fosfato. Se utilizó la misma solución de patrón 
primario que en la determinación del fósforo reactivo soluble, se 
preparó a partir de la misma los patrones diluidos que se sometieron 
al mismo tratamiento que las muestras. 
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Para llevar a cabo la determinación del fósforo total, se colocaron 20 
mL de muestra en tubos Corning (16 x 100 mm). Posteriormente se añadió 1 
g de K2S2O8 y 200 µL de ácido sulfúrico 9M y se realizó una digestión en 
autoclave a 135 °C durante 2 horas. Se dio el mismo tratamiento al control 
(H2O Milli-Q) y a los patrones. Una vez digeridas, atemperadas y 
neutralizadas, se tomó una alícuota de 5 mL de cada una de las muestras y 
se colocó en tubos de ensayo de 10 mL de capacidad. A cada tubo se 
añadió 1 mL de reactivo mixto. Transcurridos 20 minutos y antes de dos 
horas se leyó la absorbancia de las muestras y los patrones a 882 nm. 
 
 
2.1.9. Nitrógeno total 
 
El nitrógeno total (NT) se determinó espectrofotométricamente tras doble 
digestión (Golterman 2004) basada en el método de Koroleff (1983) 
modificado por Qualls (1989) previa medida de la segunda derivada de la 
absorbancia a 224 nm con el espectrofotómetro, para corroborar si los 
niveles de nitrógeno total están dentro del rango de aplicación del 
método, de manera que si los niveles eran elevados se realizaba una 
dilución. En el ensayo se hizo uso de los siguientes reactivos: 
  
1. Reactivo de digestión (solución oxidante): Se colocaban 6 g de NaOH y 
6 g de peroxodisulfato potasico (K2S2O8) en 100 mL de agua Mili-Q. 
2. Ácido sulfúrico: Se preparó diluyendo H2SO4 concentrado (96% δ=1.84) 
en agua Mili-Q en proporción 1:1. 
3. Patrón de amonio: Se pesaron 5.4 g de cloruro amónico (NH4Cl) y se 
disolvieron en agua Mili-Q completando hasta 1 litro. A la solución 
patrón se le añadieron unas gotas de cloroformo y se guardó en la 
nevera. Esta solución tiene una concentración de 0.1 M de amonio y a 
partir de ella se pueden preparar los patrones necesarios para cada 
determinación de nitrógeno total después de ser oxidado durante la 
digestión a nitrato. 
 
Para la determinación, se colocaron 20 mL de muestra sin filtrar en tubos 
Corning (16 x 100 mm). Posteriormente se añadió 3 mL del reactivo de 
digestión (solución oxidante) citado anteriormente. Se realizó una digestión 
en autoclave a 135 °C durante 90 minutos. Se trató de la misma manera al 
blanco y a los patrones. Una vez digeridas y enfriadas las muestras a cada 
una se le añadió 0,2 mL de la solución de ácido sulfúrico. Se llevó a cabo 
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una segunda digestión durante otros 90 minutos. Como todo el nitrógeno, 
tanto orgánico como inorgánico, se había oxidado a nitrato, este se 
determinó a partir de la segunda derivada de la absorbancia en el 
ultravioleta a 224 nm. A 2 mL de muestra, patrones y blancos se les añadió 
un par de gotas de sulfúrico concentrado diluido 1/2 para realizar la 
medida en condiciones ácidas. Para la lectura, se realizó un barrido entre 
194 a 254 nm de longitud de onda a una velocidad de 120 nm/min. Se 
tomó el valor de la segunda derivada a 224 nm con un valor de delta (δ) 
de 16. 
 
 
2.1.10. Sólidos en suspensión 
 
Los sólidos en suspensión son las partículas orgánicas e inorgánicas 
suspendidas en el agua que pueden tener origen alóctono o autóctono (p. 
ej. plancton). Las partículas inorgánicas, son incorporadas por el lavado del 
agua en materiales blandos o por la resuspensión del sedimento. Para 
medir la cantidad de sólidos en suspensión se colocó un filtro de fibra de 
vidrio Whatman AH-934 en un crisol y se pesó el conjunto crisol-filtro con 
una balanza de precisión. Se filtró la muestra a través de dicho filtro, 
siempre intentando filtrar el máximo volumen posible de agua, y se anotó 
el volumen filtrado. Se colocaron crisol y filtro en una estufa durante 2 horas 
a 105ºC para evaporar el agua. Se sacó de la estufa y se dejó reposar en 
un desecador con gel de sílice, para después volver a pesarlo. 
Posteriormente se colocó en un horno durante 6 horas a 460ºC para la 
incineración de la materia orgánica, se volvió a dejar reposar y se procedió 
de nuevo con el pesado. El cálculo final de sólidos en suspensión y de la 
materia orgánica particulada fue determinado por las siguientes fórmulas: 
 
𝑆ó𝑙𝑖𝑑𝑜𝑠 𝑒𝑛 𝑠𝑢𝑠𝑝𝑒𝑛𝑠𝑖ó𝑛 (𝑚𝑔/𝐿) = 𝑃𝑒𝑠𝑜 𝑚𝑢𝑒𝑠𝑡𝑟𝑎 𝑎 105º𝐶 − (𝑃𝑒𝑠𝑜 𝑐𝑟𝑖𝑠𝑜𝑙 + 𝑓𝑖𝑙𝑡𝑟𝑜)
𝑉𝑜𝑙𝑢𝑚𝑒𝑛 𝑓𝑖𝑙𝑡𝑟𝑎𝑑𝑜 (𝐿)  
 
𝑀𝑎𝑡𝑒𝑟𝑖𝑎 𝑜𝑟𝑔á𝑛𝑖𝑐𝑎(𝑚𝑔/𝐿) = 𝑃𝑒𝑠𝑜 𝑚𝑢𝑒𝑠𝑡𝑟𝑎 𝑎 105º𝐶 − 𝑃𝑒𝑠𝑜 𝑚𝑢𝑒𝑠𝑡𝑟𝑎 𝑎 460º𝐶
𝑉𝑜𝑙𝑢𝑚𝑒𝑛 𝑓𝑖𝑙𝑡𝑟𝑎𝑑𝑜 (𝐿)  
 
𝑀𝑎𝑡𝑒𝑟𝑖𝑎 𝑜𝑟𝑔á𝑛𝑖𝑐𝑎(%) = 𝑚𝑎𝑡𝑒𝑟𝑖𝑎 𝑜𝑟𝑔á𝑛𝑖𝑐𝑎 ·  100
𝑆ó𝑙𝑖𝑑𝑜𝑠 𝑒𝑛 𝑠𝑢𝑠𝑝𝑒𝑛𝑠𝑖ó𝑛  
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2.1.11. Sedimentabilidad de los sólidos presentes en el agua  
 
De forma particular, y para los experimentos de evaluación in situ de las 
técnicas de biorremediación descritas en el capítulo 7 se midió la 
sedimentabilidad de los sólidos presentes en el agua del río Magro. Esto se 
realizó con la finalidad de mantener un control del aporte externo de 
sólidos durante el periodo del ensayo en los mesocosmos. Para analizar la 
sedimentabilidad de los sólidos se instalaron trampas de sedimento en el 
interior de tres de los mesocosmos, cuyo contenido fue monitorizado 
durante los muestreos intermedios y finales, esto es, a los 15, 30 y 45 días de 
haber iniciado el experimento. Adicionalmente, debido a la alta presencia 
de sólidos presentes en el agua circulante, cuyo origen no pudo definirse 
en su momento, se decidió obtener una muestra de agua para su análisis. 
Para cuantificar los sólidos sedimentables presentes 1 litro de esta muestra 
esta se introdujo en un cono de Imhoff graduado el cual se mantuvo en 
reposo durante 1 hora. Tras este periodo se midió el volumen de sólidos 
sedimentados en el cono (Fig. 2.1). Con los resultados aquí obtenidos y con 
los de los sólidos en suspensión descritos en el anterior apartado se obtuvo 
un índice volumétrico (IV), el cual permite definir la sedimentabilidad de 
sólidos en suspensión presentes en la muestra: 
 
𝐼𝑉(𝑚𝐿/𝑔) = 𝑆𝑆𝑠𝑒𝑑 ·  100
𝑆𝑆𝑡𝑜𝑡𝑎𝑙
 
 
Dónde: SSsed (mL/L)= Volumen en mililitros de los sólidos sedimentados 
en un litro de      muestra en el cono de Imhoff tras una hora de 
incubación en reposo.  
SStotal (g/L)= Concentración de sólidos totales presentes en la 
muestra. 
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Figura 2.1. Análisis de las muestras para la obtención de los sólidos en suspensión por 
gravimetría y de los sólidos sedimentables mediante el uso de un cono de Imhoff 
(ver texto para detalles). 
 
 
2.2. Análisis bioquímicos del agua 
 
2.2.1. Demanda biológica de oxígeno (DBO5) 
 
La demanda biológica de oxígeno medida a los cinco días (DBO5) 
cuantifica la cantidad de oxígeno que se precisaría para oxidar mediante 
procesos biológicos aerobios la materia orgánica carbonada presente en 
la muestra, en nuestro caso ésta se expresa como mg O2/L. A fines 
prácticos, se ha establecido cinco días como el periodo de incubación 
estándar, en el cual, se determina la diferencia entre el oxígeno disuelto 
inicial y final al cabo de este periodo de incubación a 20° C. Para obtener 
un resultado óptimo es necesario que la muestra se mantenga en 
condiciones de oscuridad para así inhibir los procesos fotosintéticos que 
producen oxígeno y también es necesario que existan poblaciones de 
microorganismos que sean capaces de oxidar la materia orgánica. Se ha 
observado que las aguas residuales domésticas, o las aguas superficiales 
sometidas a descargas contienen poblaciones microbianas satisfactorias, 
por tanto, en nuestro caso, no fue necesario hacer ningún tipo de 
inoculación de microorganismos. Para asegurar un crecimiento microbiano 
adecuado en la determinación de la DBO se suele añadir nutrientes como 
nitrógeno, fósforo y metales traza. Sin embargo, en este caso, por pruebas 
a priori, y aunado a la riqueza de nutrientes encontradas en el agua y 
sedimentos estudiados, este paso tampoco fue considerado necesario. El 
porcentaje de consumo de oxígeno en una DBO5 fiable debe mantenerse 
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en un rango entre 20 y 60% del inicial. En este trabajo se empleó el método 
propuesto en APHA-AWWA-WPCF (1992). 
 
Cada muestra (por duplicado) fue diluida (cuando procedía) con agua 
saturada de oxígeno y colocada en botellas DBO5 de 250 mL de 
capacidad. Se prepararon tres botellas con agua Mili-Q las cuales fueron 
utilizadas como blanco o control. Se midió el oxígeno disuelto (OD) inicial 
mediante un oxímetro Clark (WTW oxi-91) previamente polarizado y 
calibrado según la presión atmosférica. Las botellas fueron tapadas y se 
revisó que no existiera ningún espacio de aire. Se colocaron las botellas en 
condiciones de oscuridad a una temperatura de 20 °C. Después de cinco 
días, se midió la disminución de OD con el electrodo de oxígeno arriba 
mencionado. Los cálculos se realizaron con la siguiente fórmula: 
 
 
𝐷𝐵𝑂5(𝑚𝑔 𝑂2/𝐿) = 𝐷1 −  𝐷2𝑃  
dónde: 
D1= OD de las muestras (o la dilución correspondiente) medido 
al inicio de la incubación de la muestra (mg/L). 
D2= OD de la muestra (o la dilución correspondiente) medido 
después de 5 días de incubación (mg/L).  
P= Fracción volumétrica (dilución) de la muestra utilizada. 
 
 
2.2.2. Demanda química de oxígeno (DQO) 
 
La demanda química de oxígeno (DQO) cuantifica cualquier sustancia 
(incluso inorgánica) susceptible de ser oxidada, fundamentalmente la 
materia orgánica carbonada. La DQO se determina midiendo la cantidad 
de reactivo oxidante consumido durante la oxidación de materia orgánica 
con dicromato o permanganato. La cantidad de oxidante consumida en 
la reacción, se expresa en términos de su equivalencia en oxígeno como 
mg O2/L. Para la determinación de la DQO se utilizó el método titrimétrico 
de reflujo cerrado de APHA-AWWA-WPCF (1992). Los reactivos se 
prepararon del modo que se detallada continuación: 
 
1. Solución de digestión: 500 mL de dicromato potásico (K2Cr2O7) 
0.0167 M. Se diluyeron 2,4565 g de K2Cr2O7 (secado previamente a 
103°C durante 2 horas) en 250 mL de agua Mili-Q. Se añadió 83,5 mL 
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de ácido sulfúrico (H2SO4) concentrado. Posteriormente se agregó 
16.65 g de HgSO4, y se diluyó hasta alcanzar 500 mL. 
2. Reactivo de ácido sulfúrico: Se añadió sulfato de plata (Ag2SO4) a 
un volumen de ácido sulfúrico (H2SO4) concentrado en una relación 
de 5.5 g de Ag2SO4 / 1kg H2SO4 concentrado. 
3. Patrón sulfato amónico ferroso (FAS) (1000 mL)  
0.1 M: Se disolvieron 39,2 g de sulfato amónico ferroso 
(Fe(NH4)2(SO4)2)· H2O) en agua Mili-Q, posteriormente se añadió  20 
mL de H2SO4 concentrado y se dejó enfriar. Se diluyó hasta 1000 mL. 
0.25 M: Se disolvió 98 g de Fe[NH4)2(SO4)2]· H2O en agua Mili-Q. Se 
agregó 20 mL de H2SO4 concentrado y dejó enfriar. Se diluyó hasta 
1000 mL. 
4. Indicador de ferroina (100 mL): Se disolvieron 1,485 g de 1,10-
fenantrolin monohidrato (C12H8N2.H2O) y 695 mg de sulfato ferroso 
heptahidratado (FeSO4·7H2O) en agua Mili-Q y se diluyó  hasta 100 
mL. 
 
En los tubos de reacción (especiales para ensayos de DQO), se 
colocaron las muestras, la solución de digestión y el reactivo de ácido 
sulfúrico en ese orden y en las proporciones 2,5:1,5:3,5. Debido a la 
diferencia de densidad se agitó con suavidad los tubos y se comprobó que 
la mezcla fuera uniforme. Se cerró con seguridad los recipientes y se 
mezclaron adecuadamente. Se llevó a cabo la digestión durante 2 horas a 
150°C en un baño de arena. Se dejó enfriar y se colocaron las muestras en 
matraces o vasos de precipitados con agitadores magnéticos. Se añadió 
un par de gotas de indicador de ferroina e inmediatamente se hizo 
funcionar el agitador magnético. Posteriormente con una bureta se añadió 
la solución de sulfato amónico ferroso (FAS) 0.1M para valorar el dicromato 
restante, es decir, el no reducido en la digestión. Cuando el FAS redujo 
todo el dicromato la muestra cambió de color de verde azulado a marrón 
rojizo. El cálculo se realiza de la siguiente manera: 
 
𝐷𝑄𝑂(𝑚𝑔 𝑂2/𝐿) = (𝐹𝐴𝑆𝐴 − 𝐹𝐴𝑆𝐵) · 𝑀 · 8000𝑉𝑜𝑙 𝑚𝑢𝑒𝑠𝑡𝑟𝑎 (𝑚𝐿)  
 
Donde:  FASA= mililitros de FAS utilizados para el ensayo del blanco; FASB = 
mililitros de FAS utilizados para el ensayo de la muestra problema; M= 
Molaridad de la solución FAS. 
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La molaridad del K2Cr2O7 empleado para el análisis fue de 0,0167 M 
 
El cociente DBO5/DQO se utilizó como una estimación de la potencial 
biodegradabilidad aerobia de la muestra. 
 
 
2.2.3. Clorofila-a 
 
La clorofila-a es un pigmento presente en todos los organismos del 
fitoplancton, por eso, su determinación permite realizar una estimación de 
la biomasa fitoplanctónica. Para la determinación de la clorofila-a (µg/L) 
se utilizó el método tricromático (Jeffrey & Humphrey 1975). En el momento 
de la recogida de muestras y antes de 24 horas, se filtró el máximo volumen 
posible de agua utilizando un filtro de fibra de vidrio Whatman GF/F sin 
llegar a obturarlo. Para filtrar las muestras de los microcosmos de los 
distintos experimentos se utilizó un filtro de 22 mm de diámetro, mientras 
que para las muestras de campo se utilizó un filtro de 47mm de diámetro. 
En ambos casos se anotó el volumen filtrado para cada muestra. A 
continuación, se dobló el filtro por la mitad y se guardó envuelto en papel 
de aluminio a -20 ºC hasta su procesado. Para su análisis, el filtro se 
depositó en un tubo Corning protegido de la luz con una cubierta de 
papel de aluminio, el cual contenía 5 mL de acetona [CH3(CO)CH3]. Para 
la extracción, los tubos eran depositados en un congelador a -20 °C 
durante 24 horas. Finalizando el proceso de extracción, los filtros se 
retiraban de los tubos y estos se centrifugaban a 3000 r.p.m. durante 5 
minutos a 4 °C, para sedimentar cualquier resto particulado.  
 
Para determinar las absorbancias se utilizó un espectrofotómetro 
Beckman modelo DU-7 para lo cual se tomó una alícuota del 
sobrenadante, que se depositaba en una cubeta de cuarzo de 1cm de 
paso óptico. Para evitar evaporaciones del solvente se colocaba un tapón 
en la cubeta. Se determinó la absorbancia del extracto a 410, 430, 480, 
630, 645, 665, y 750 nm. La fórmula utilizada para el cálculo de las 
concentraciones de clorofila-a (utilizada como indicador de la 
abundancia de fitoplancton) tomó en cuenta los valores de absorbancia 
corregidos respecto a la absorbancia a 750 nm para minimizar el efecto de 
la turbidez. Esta fórmula es la siguiente:  
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 𝐶ℎ𝑙 − 𝑎(µ𝑔/𝐿) = (11,6 · 𝐴𝑏𝑠665 − 1,31 · 𝐴𝑏𝑠645 − 0,14𝐴𝑏𝑠630) · 𝑣
𝑉 · 𝑧  
 
Dónde: v (mL) = volumen del solvente; V (L) = volumen de muestra filtrado; z 
(cm)= paso óptico de la cubeta = 1cm. 
 
 
2.2.4. Caracterización fotométrica y fluorimétrica  de la materia 
orgánica disuelta 
 
Los compuestos orgánicos disueltos en el agua se estimaron mediante la 
medida de la absorción de la luz ultravioleta. La determinación se realizó a 
254 nm sobre muestras filtradas (GF/F), siguiendo la recomendación de 
normas estandarizadas (DIN 38402 C2, SAC254 nm). El valor de absorbancia 
obtenido se define como el coeficiente de absorción espectral a 254 nm 
(SAC254).  
 
Adicionalmente, se realizó una determinación espectrofluorimétrica de la 
materia orgánica fluorescente (CDOM) mediante matrices de excitación-
emisión. Ésta permite diferenciar entre diversas fracciones y su origen, 
además, arrojó información importante acerca de sus implicaciones en el 
ciclo de carbono. Para este análisis se filtraron muestras de agua mediante 
filtros Whatman GF/F, y se colocaron en viales de vidrio de 20 mL. 
Posteriormente, se caracterizaron las matrices de excitación y emisión 
(EEM) con un espectrofluorímetro Hitachi F7000. Los valores de emisión, con 
excitación a distintas longitudes de onda, se corresponden a una fracción 
proteica y a los ácidos húmicos descritos por Stedmon & Markager (2005b), 
que se recogen en la tabla 2.1. En aquellos casos en los que se expresa la 
concentración de ácidos húmicos, ésta se muestra como equivalentes de 
sulfato de quinina (SQ), mientras que la fracción proteica se expresa como 
equivalentes de seroalbumina bovina (BSA).   
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Tabla 2.1. Longitudes de onda de excitación y emisión máxima medidas para la 
valoración de materia húmica y proteica presente en las distintas muestras (Fuente: 
Stedmon & Markager 2005b). 
  
 
 
 
2.3. Análisis biológicos 
 
2.3.1. Caracterización del bacterioplancton mediante 
citometría de flujo 
 
La abundancia y biomasa del bacterioplancton (picoplancton), ya sea 
heterotrófico o autotrófico, se midió por citometría de flujo (Gasol & del 
Giorgio 2000), para lo cual se utilizó un citómetro de flujo Beckman Coulter, 
capaz de separar las poblaciones bacterianas según tamaño, forma, y 
presencia y cantidad de clorofila, reflejada está última, en valores de 
fluorescencia. La citometría de flujo permite el recuento de células 
previamente teñidas con marcadores fluorescentes específicos de ácidos 
nucleicos como el SYBR Green (Marie et al. 1997, Lebaron et al. 1998), así 
como de poblaciones autofluorescentes por poseer clorofila. La muestra se 
hace pasar a través de un haz láser. Las células interceptan la fuente de luz 
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y los fluorocromos son excitados a un nivel más alto de energía. Esta 
energía es liberada como un fotón de luz con un espectro especifico de 
energía único para los diferentes fluorocromos, el SYBR Green posee un 
espectro de absorción de 494 nm y emisión de 521 nm. El análisis de las 
muestras se realizó mediante un gráfico de puntos, en el cual se muestra la 
señal dispersa (Size Scatter, SS), la cual es asimilable al tamaño de la 
partícula, en contra de la señal de fluorescencia (FL1) y se muestra la 
abundancia y tamaño de las células. 
 
Para el análisis del picoplancton se colocaron 10 mL de agua en tubos 
falcon de 15 mL de capacidad, e inmediatamente las muestras se fijaron 
con paraformaldehído + glutaraldehído (PAGA) al 10% de concentración 
final y se almacenaron a – 20 °C hasta su análisis. Se estudiaron dos 
fracciones del picoplancton: el picoplancton heterótrofo (HPP), el cual no 
presenta autofluorescencia, por lo que se tiñó con SYBRgreen, y el 
picoplancton autótrofico (APP) o fracción autofluorescente. Para tener 
una referencia respecto al tamaño microbiano, a las muestras se les 
añadió marcadores fluorescentes de latex con tamaños comprendidos 
entre 0,5 - 1 µ. Para el estudio de bacterias heterótrofas las muestras fueron 
diluidas generalmente 10 veces, ya que su abundancia es generalmente 
elevada, por el contrario, las muestras para el estudio de la fracción 
autotrófica éstas no fueron diluidas. En el cálculo de la abundancia de 
picoplancton (ind/mL) se debe de considerar la velocidad y el tiempo que 
permanece la muestra en el citómetro de flujo. Durante el análisis se puede 
variar la velocidad a la que pasa la muestra (alta, media y baja), por lo 
que para estandarizar los resultados finales de recuentos de bacterias se 
multiplicó el resultado obtenido por su factor de velocidad 
correspondiente, el cual fue calculado a priori y se describe en la tabla 2.2. 
Para el cálculo de la abundancia de bacterioplancton se siguió la 
siguiente fórmula: 
 
𝐵𝑎𝑐𝑡𝑒𝑟𝑖𝑜𝑝𝑙𝑎𝑛𝑐𝑡𝑜𝑛(𝑐𝑒𝑙/𝑚𝐿) = 𝑛º 𝑑𝑒 𝑒𝑣𝑒𝑛𝑡𝑜𝑠
𝑉𝑜𝑙 𝑎𝑛𝑎𝑙𝑖𝑧𝑎𝑑𝑜 (𝑚𝐿) 
 
El volumen analizado se calculó: 
 
𝑉𝑜𝑙 𝑎𝑛𝑎𝑙𝑖𝑧𝑎𝑑𝑜 (𝑚𝐿) = �𝑇𝑖𝑒𝑚𝑝𝑜 𝑑𝑒 𝑎𝑛á𝑙𝑖𝑠𝑖𝑠 (𝑠)60 · 𝐹𝑎𝑐𝑡𝑜𝑟 𝑑𝑒 𝑓𝑙𝑢𝑗𝑜� /1000 
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Tabla 2.2. Factores de flujo utilizados para el cálculo del volumen de agua 
analizado en función de la velocidad del flujo programada en el citómetro (ver 
texto para detalles).  
 
Velocidad del flujo Factor 
Baja 29,779 
Media 52,211 
Alta 83,041 
 
 
  
2.3.2. Biomasa de macrófitos  
 
La estimación de la biomasa total de macrófitos en campo, se realizó 
exclusivamente en la Laguna de Talayuelas, debido a que en el Río Magro 
no había hidrófitos. La estimación de la biomasa en la laguna se hizo por 
unidad de superficie en cada uno de los muestreos. En cada campaña se 
tomaron aleatoriamente 10 puntos de muestreo de la Laguna de 
Talayuelas, en cada punto se colocó sobre la superficie lagunar un marco 
de madera de 15 x 15 cm (225 cm2 de área) y se recogieron todos los 
macrófitos incluidos en este cuadrado. En el laboratorio se procedió al 
limpiado y pesado en fresco de los macrófitos, después se secaron durante 
dos horas a 105ºC en una estufa y se pesaron nuevamente. Los datos de 
peso seco se utilizaron para calcular la biomasa de macrófitos total 
(mg/cm2) de la laguna. La biomasa de macrófitos en los experimentos 
también se determinó mediante la medida del peso seco. En este caso se 
retiraron los macrófitos de los sedimentos de cada microcosmos al final de 
los experimentos, el proceso de limpieza y secado fue idéntico al realizado 
en campo. Para el calculó de la biomasa consideró el área del 
microcosmos, la cual también fue de 225 cm2. 
 
𝐵𝑖𝑜𝑚𝑎𝑠𝑎 (𝑚𝑔/𝑐𝑚2) = 𝑃𝑒𝑠𝑜 𝑠𝑒𝑐𝑜 (𝑚𝑔)
𝑆𝑢𝑝𝑒𝑟𝑓í𝑐𝑖𝑒 (𝑐𝑚2) · 1000 
 
 
2.3.3. Tasas de producción primaria y respiración 
 
En la Laguna de Talayuelas se estimaron las tasas de producción primaria y 
respiración del plancton y de los macrófitos por el método del oxígeno 
(Bahamonde & Cabrera 1984). Este método se fundamenta en la medición 
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de la variación de la concentración de oxígeno tras un tiempo de 
incubación en condiciones naturales, lo que permite determinar el oxígeno 
producido por los procesos fotosintéticos y el consumido por la respiración 
de todos los organismos aerobios. La producción primaria se determina 
teniendo en cuenta la relación estequiométrica que existe entre un mol de 
oxígeno molecular producido durante la fotosíntesis oxigénica por cada 
mol de carbono fijado.  
 
Para la determinación de la producción primaria del plancton se 
procedió al llenado de ocho botellas Winkler con agua procedente de la 
laguna. En cada botella se midió la concentración de oxígeno disuelto al 
inicio evitando la formación de burbujas de aire en el interior de la botella. 
Seguidamente, se colocaron las botellas de manera que quedarán 
completamente cubiertas por el agua de la laguna y se incubaron durante 
2 horas. Cuatro de estas botellas eran transparentes (donde se da tanto la 
fotosíntesis como la respiración) y 4 opacas (donde, al no haber luz, se da 
únicamente respiración). Después de la incubación se volvió a medir la 
concentración de oxígeno disuelto en el agua de las botellas (Fig. 2.2).  
 
Los valores de oxígeno provenientes de las botellas transparentes 
proporcionan los valores de producción primaria neta (PPN), la cual es el 
oxígeno producido durante la fotosíntesis menos el oxígeno consumido en 
la respiración. Los valores de respiración los proporcionan los promedios de 
las botellas opacas. La producción fotosintética o producción primaria 
bruta (PPB) se calculó sumando la respiración a la producción primaria 
neta (PPN). Para realizar los cálculos pertinentes, en todos los muestreos se 
anotó la hora de incubación y la hora de recogida de las botellas. El valor 
reflejado en los resultados representa el promedio de las cuatro botellas 
incubadas. Los cálculos realizados para la obtención de la producción 
primaria fueron los siguientes: 
 
 
 
  
 
PPN (mg O 2 /Lh) =
[O 2 ] final  - [O 2 ] inicial 
Tiempo de incubación (h)
Respiración (mg O 2 /Lh) =
[O 2 ] final  - [O 2 ] inicial 
Tiempo de incubación (h)
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Fig. 2.2. a) Incubación de las botellas Winkler para obtener la medida de la 
producción primaria y respiración de la fracción planctónica. b) Medición del 
oxígeno disuelto con el oxímetro en las botellas Winkler. c) Botella en forma de 
campana (en este caso opaca) colocada sobre los macrófitos en la cual se realiza 
la medida de la variación del oxígeno disuelto. 
 
 
Para estimar las tasas de producción primaria y respiración de los 
macrófitos, se realizaron las incubaciones en recipientes en forma de 
campana fabricados con garrafas de plástico de 5 litros de capacidad, a 
las que se cortaba el fondo hincándose en el sedimento para su 
incubación (Fig. 2.2 (c)). La medida que se realizaba incluía el metabolismo 
de los macrófitos y  fitobentos, del sedimento, y del plancton que había en 
el agua. La producción y respiración de este último, al haberse medido en 
la fracción planctónica, se restaba al resultado aquí obtenido para 
quedarnos con la producción y respiración bentónicas y de los macrófitos. 
Se incubaron cuatro campanas claras y cuatro oscuras, las cuales se 
colocaron en diferentes puntos de la laguna sobre los macrófitos. En estás 
se midió la concentración de oxígeno disuelto dentro de la garrafa al inicio 
(a través del tapón, que se cerraba para la incubación) y después de un 
periodo controlado de incubación (dependiente de las concentraciones 
de oxígeno presentes en la laguna en cada momento de muestreo y de 
las condiciones climatológicas). Los cálculos de la producción primaria de 
PPB (mg O 2 /Lh) = PPN + Respiración 
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los macrófitos fueron realizados de la misma manera que para la fracción 
planctónica.  
 
 
2.3.4. Indicadores de contaminación fecal  
 
En la laguna de Talayuelas se realizaron análisis bacteriológicos 
bimensuales para determinar la presencia de coliformes totales, coliformes 
fecales y estreptococos fecales como indicadores de contaminación 
fecal, siguiendo las técnicas de filtración en membrana (APHA-AWWA-
WPCF 1992). Las muestras tomadas al efecto en recipientes de plástico 
estéril, se filtraron en condiciones de esterilidad, a través de filtros estériles 
de acetato de celulosa de 47 mm de diámetro, filtrándose para cada 
muestra 1, 10 y 100 mL en sendos filtros, los cuales se depositaron sobre la 
placa con el medio de cultivo correspondiente y se incubaron 24 h para 
coliformes y 48 h para estreptococos, a una temperatura de 35ºC para 
coliformes totales y estreptococos y  44.5 ºC para coliformes fecales. Los 
medios de cultivo utilizados fueron el medio de Endo para coliformes 
totales, el m-FC para coliformes fecales, y el de Slanetz-Bartley para 
estreptococos fecales. Después del tiempo de incubación correspondiente 
se hizo el recuento de las colonias para los tres filtros de 1, 10 y 100 mL 
respectivamente calculándose la abundancia de dichos indicadores de 
contaminación fecal a partir de los resultados de la dilución que daba un 
número más significativo de colonias sin llegar a saturarse. En los medios 
ensayados, las colonias de coliformes totales adquieren brillo metálico, las 
de coliformes fecales un tono azulado y las de estreptococos fecales un 
tono granate. 
 
 
2.4. Análisis de sedimento 
 
2.4.1. Nitrógeno  
 
El contenido en amonio (NH4) en el sedimento se determinó tras realizar la 
extracción de este con KCl 2M (Keeney & Nelson 1987, ISO 14256-1). El 
nitrito + nitrato (NO2x) se determinó del mismo extracto por el método 
basado en la reacción de Griess, en el cual se forma un compuesto que 
toma una coloración rosada cuya intensidad es proporcional a la 
concentración de NO2, que se midió mediante espectrofotometría. La 
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cantidad de nitrógeno orgánico presente en las muestras (Norg) se 
aproximó sustrayendo del nitrógeno total (Ntotal) del sedimento las 
fracciones inorgánicas analizadas (NH4 y NO2).  
 
 
2.4.2. Fósforo fácilmente disponible  
 
Este análisis se realizó exclusivamente en los ensayos de biorremediación 
del Capítulo 7. La extracción del fósforo fácilmente disponible del 
sedimento se realizó haciendo uso de una solución de bicarbonato sódico 
0,5 M (NaHCO3) a un pH de 8,5 como se describe en Olsen et al. (1954). 
Este resulta un método útil, especialmente en suelos y sedimentos alcalinos, 
en los que la presencia del extractante reduce las concentraciones de 
calcio disuelto mediante la precipitación de carbonato cálcico. Este 
hecho permite la disolución del fósforo ligado al calcio. La cuantificación 
del fósforo extraído mediante este método se realizó siguiendo el protocolo 
descrito anteriormente para el fósforo reactivo soluble. 
 
 
2.4.3. Nitrógeno y fósforo total  
 
El análisis de nitrógeno y fósforo total en el sedimento se realizó de la misma 
manera que los análisis de estos elementos  en el agua, estos protocolos de 
describen en los apartados 2.1.8 y 2.1.9. En este caso se colocaron 
alrededor de 0.2 gramos de sedimento en tubos Corning (16x 100 mm) 
para su digestión. 
 
 
 
2.4.4. Concentración de fósforo en equilibrio (EPC0) 
 
En sedimentos obtenidos de ambas zonas de estudio, se estimó la 
concentración de fósforo en equilibrio (EPC0) para establecer la 
capacidad de absorción y la carga orgánica de fósforo en los mismos. El 
EPC0 se define como la concentración de fósforo en el agua una vez que 
los procesos de adsorción y solubilización de este se han llevado a cabo 
entre las fases sedimento-agua y estás alcanzan una situación de 
estabilidad. El EPC0, en comparación con las concentraciones de fósforo 
en el agua, permite conocer si el sedimento funciona como sumidero 
(House & Warwick 1998, 1999) o como fuente de fosfato (Jarvie et al. 2005). 
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Para obtener el EPC0 de los sedimentos estudiados se realizaron 
experimentos tipo batch utilizando el protocolo de Graetz & Nair (2000). Los 
cálculos para obtener el valor de EPC0 se realizaron mediante la isolíneas 
de Freundlich. El procedimiento seguido fue el siguiente: 
 
1. Se extrajeron muestras de sedimento de la zona de estudio.  
2. Los sedimentos se airearon y posteriormente se tamizaron a través de 
un tamiz de 2 mm de poro. 
3. Se colocó en torno a 0,1 g de sedimento en viales de vidrio de 50 mL. 
4. Se prepararon soluciones  de fósforo inorgánico en la forma de 
NaH2PO4 a las siguientes concentraciones: 0,001; 0,005; 0,01; 0,1; 1; 5 y 
10 mg P/L para la Laguna de Talayuelas, y en el caso del Río Magro 
se utilizaron las concentraciones de 0, 0,003, 0,01, 0,03, 0,07, 0,15, 0,31, 
1,55, 3,1, y 15,5 mg P/L 
5. En el caso de la laguna, para valorar la importancia de los factores 
biológicos o químicos en la alteración de este equilibrio de 
intercambio de fósforo, se utilizaron tres tipos de soluciones para 
preparar cada una con las concentraciones anteriormente 
mencionadas, las cuales fueron: agua de la laguna, agua de la 
laguna con cloroformo (para evitar la actividad bacteriana) y una 
solución de CaCl2 (0.01 M) para valorar la precipitación de fósforo 
por calcio. 
6. Los microcosmos se colocaron en un agitador mecánico durante 24 
h a 25 °C. 
7. Tras dejar sedimentar las muestras (~1h), se filtró el sobrenadante a 
través de un filtro de membrana de 0.45 µm. 
8. Se analizó lo filtrado como fósforo reactivo soluble (SRP) en un 
espectrofotometro a una longitud de onda de 882 nm conforme al 
método del ácido ascórbico. 
 
2.4.5. Demanda biológica y bioquímica de oxígeno (DBO5 y DQO)  
 
La determinación de la DBO5 y la DQO en los sedimentos se realizó con las 
modificaciones necesarias a partir de los protocolos descritos en APHA-
AWWA-WEF (1992). En este caso se colocaron alrededor de un g de 
sedimento por botella en el caso de la DBO5, y unos 100 mg de sedimento 
en el caso de la DQO. El resto del procedimiento es el mismo al descrito en 
el análisis de DBO y DQO de muestras de agua, sólo con la diferencia que 
para el cálculo de la molaridad de la solución FAS se utilizó una molaridad 
de K2Cr2O7 cinco veces superior.   
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 𝑀𝑜𝑙𝑎𝑟𝑖𝑑𝑎𝑑 𝑠𝑜𝑙𝑢𝑐𝑖ó𝑛 𝐹𝐴𝑆 = 0,5 · 𝑉𝑜𝑙 𝐾2𝐶𝑟2𝑂7 𝑡𝑖𝑡𝑟𝑖𝑎𝑑𝑜 (𝑚𝑙)
𝑉𝑜𝑙 𝐹𝐴𝑆 𝑢𝑡𝑖𝑙𝑖𝑧𝑎𝑑𝑜 𝑒𝑛 𝑙𝑎 𝑡𝑟𝑖𝑡𝑖𝑎𝑐𝑖ó𝑛 (𝑚𝐿) 
 
La molaridad del K2Cr2O7 empleado para el análisis era 0,0835 M 
 
El cociente entre ambos parámetros (DBO5/DQO) se utilizó como una 
estimación de la potencial biodegradabilidad aerobia del sedimento. 
 
 
2.4.6. Materia orgánica, peso seco y contenido en agua  
 
En el caso de las muestras de sedimento, se determinaron también el 
contenido en agua, peso seco y % de materia orgánica a partir de 
modificaciones de los protocolos dados en APHA-AWWA-WPCF (1992), e 
ISO 10694. En primer lugar se determinó el peso de un crisol en una balanza 
de precisión, posteriormente se colocaron ~ 2 g de sedimento y se 
determinó el peso húmedo. Después este crisol se colocó en una estufa a 
105ºC durante 2 horas, se sacó y se dejó reposar en un desecador con gel 
de sílice para más tarde volver a pesarlo. En último lugar el crisol se llevó a 
la mufla donde se dejó seis horas a 460ºC, posteriormente se dejó reposar 
en la cámara de sílica gel y se pesó nuevamente en una balanza de 
precisión para obtener, por diferencia, el contenido de materia orgánica. 
El cálculo final de sólidos en suspensión y de la materia orgánica fue 
realizado mediante el uso de las fórmulas descritas anteriormente en el 
apartado de sólidos en suspensión en el agua. 
 
 
2.4.7. Análisis Moleculares en sedimentos 
 
Los análisis moleculares se realizaron exclusivamente en sedimento del Río 
Magro, concretamente en los microcosmos utilizados para valorar distintas 
técnicas de biorremediación (Capítulo 6). Esto se hizo con la finalidad de 
determinar la diversidad de arqueas y su potencial papel en la 
degradación anaeróbica de la materia orgánica del sedimento.  
 
 
2.4.7.1. Extracción del DNA del sedimento del río Magro 
Se utilizó el protocolo de Nüebel et al. (1999). Este procedimiento se usa 
para extraer grandes cantidades de ácidos nucleicos de microorganismos 
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presentes en sedimentos, lodos activados, tapetes microbianos y biofilms. El 
procedimiento fue como sigue: 
 
1. Se pesó la muestra a extraer, la cual debía contener alrededor de 100 
mg de masa húmeda. 
2. Se colocó la muestra dentro del dispositivo triturador de tejido, el cual 
estaba en condiciones de esterilidad. Posteriormente se añadió 0.5 mL 
de buffer TESC y se homogenizó. 
3. Se transfirió el homogenizado a tubos de centrifuga de 15 mL. 
4. Se enjuagó el dispositivo triturador con 2 mL del tampón TESC y se 
combinó con el homogenizado arriba mencionado. 
5. Se añadió al homogenizador 0.5 mL de tampón TESC y se combinó con 
el homogenizado arriba mencionado.  
6. El homogenizado se colocó en baño María a 65°C, posteriormente se 
puso en un vortex alrededor de 2 minutos para provocar la ruptura 
celular. Este paso se repitió un par de veces. 
8. Se añadió al homogenizado 15 µL de una solución de proteinasa K y 225 
µL de solución SDS al 10%. 
9. Se mezcló bien y con cuidado se incubó a 50°C durante 40 minutos 
(periodo durante el cual se agitó con suavidad cada 10 minutos).  
10. Se añadió 2.5 mL de una solución de fenol/cloroformo/isoamilalcohol 
(PCI en una proporción 25:24:1, v/v) se mezcló invirtiendo el tubo varias 
veces, se centrifugó 10 minutos a 4100 rpm y se transfirió  la fase acuosa 
(capa superior) a un nuevo tubo de centrifuga de 15 mL. 
11. Se re-extrajo la fase PCI (el residuo anterior) con 2,5 mL de tampón TESC 
y se mezcló bien. Se centrifugó 10 minutos a 4100 rpm y se combinó la 
fase acuosa (capa superior) con la conseguida anteriormente, 
obteniéndose así alrededor de 5mL de extracto. 
12. Se reextrajeron las fases acuosas combinadas con 5 mL de PCI, y se 
mezclaron. Esta mezcla se incubó en un baño María a 65°C durante10 
minutos, y se mezcló un par de veces durante la incubación, a cuyo 
término se mezcló de nuevo y se volvió a centrifugar durante 12 minutos 
a 4100 rpm. Se transfirió la fase acuosa y se combinó con la obtenida de 
la centrifugación anterior (obteniéndose ~ 5 mL). 
13. Se añadió al nuevo extracto combinado de las fases acuosas un 
volumen de 5 mL de PCI y se mezcló con suavidad. Se incubó en baño 
María a 65°C durante 10 minutos y se mezcló más de una vez. 
Posteriormente se mezcló nuevamente y se centrifugó durante 12 
minutos a 4100 rpm. Se transfirió la fase acuosa (~ 5 mL) en un nuevo 
tubo de centrifuga de 15 mL. 
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14. Se agregó un volumen de 5 mL de cloroformo/isoamilalcohol (CI) (24:1, 
v/v) en el tubo de 15 mL que contenía la fase acuosa. Se mezcló 
suavemente varias veces y se centrifugó durante12 minutos a 4100 rpm. 
Se transfirió nuevamente la fase acuosa en un nuevo tubo de centrifuga 
de 15 mL. 
15. Si era necesario, se recentrifugó la fase acuosa obtenida en el paso 
anterior para asegurarse de la no existencia de residuos de PCI/CI en el 
tubo. En este caso se mezcló varias veces con cuidado y se centrifugó 
durante 8 minutos a 4000 rpm. 
16. Se precipitaron los ácidos nucleicos con 3 mL de isopropanol frío 
durante 30 minutos a temperatura ambiente o bien, durante toda la 
noche a 4°C. 
17. Se centrifugó durante 1 hora a 4 100 rpm y se decantó el sobrenadante. 
18. Se lavó el pellet con etanol frío (-20 °C) al 70%, el cual se vertía (~ 0.5 
mL) lentamente en las paredes del tubo. Si el pellet se resuspendía, se 
recentrifugaba durante 20 minutos a 4 100 rpm. 
19. Se secó el pellet (~1-3 horas) en un desecador al vacío. 
20. Se resuspendió el pellet en 125 µL del tampón TE 1M (o en tampón Tris al 
10mM), y se incubó en un baño María a 37 °C durante 30 minutos para 
permitir su completa disolución. 
21. Se transfirió el pellet a un tubo Eppendorf de 1.5 mL y se almacenó a -20 
°C.  
 
 
2.4.7.2. Amplificación del rDNA de arqueas de la región del gen que 
codifica para el RNA16S 
 
Para analizar la diversidad de arqueas en el sedimento de los distintos 
tratamientos del experimento de laboratorio realizado con los sedimentos 
del Río Magro (capitulo 6) se realizó la amplificación del 16S r-DNA para lo 
cual, se utilizó una pareja de primers selectivos para dicho grupo de 
procariotas, ARC 344 (ACG GGG YGC AGC AGG CGC GA) (Stahl & 
Amann 1991), y ARC 915 (GTG CTC CCC CGC CAA TTC CT) (Raskin et al. 
1994). Una secuencia de 40 nucleotidos, lo que se conoce como cola GC 
(5-CGC CCG CCG CGC GCG GCG GGC GGG GCG GGG GCA CGG 
GGG G-3), fue adherida al primer ARC 915 en su terminación 5´ de 
acuerdo con Muyzer et al. (1998) y Casamayor et al. (2000). Posteriormente 
se llevó a término la amplificación del fragmento en un termociclador 
Eppendorf modelo Mastercycle personal siguiendo el siguiente protocolo:  
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1. Se realizó una desnaturalización inicial de 94°C durante 5 minutos.  
2. Posteriormente se realizaron 20 ciclos con un rango de temperaturas 
entre 71 y 61°C. La temperatura de apareamiento fue reducida 1°C 
cada dos ciclos.  
3. Este proceso fue seguido de 15 ciclos adicionales con una temperatura 
de apareamiento de 61°C, siguiendo el protocolo descrito por 
Casamayor et al. (2001). 
 
 
2.4.7.3. Análisis de la diversidad de arqueas en el sedimento por 
electroforesis en gel con gradiente desnaturalizante (DGGE) 
La diversidad y la estructura de la comunidad de arqueas en el sedimento 
del rio Magro utilizado para los experimentos de laboratorio se analizó 
mediante electroforesis en gel de gradiente desnaturalizante (DGGE). Esta 
técnica de “fingerprinting” se basa en el uso de geles de poliacrilamida 
con un gradiente químico vertical de urea y formamida en los cuales se 
separaran los fragmentos de DNA obtenidos en productos de PCR en 
función de sus diferencias en la composición de bases. En nuestro caso el 
análisis se llevó a cabo con un equipo DGGE CBS-Scientific. Las 
condiciones fueron el establecimiento de un gradiente vertical de 
desnaturalización 20-80% (Casamayor et al. 2002), con 16 horas de carrera 
a una temperatura de 60°C y un voltaje de 110V. Posteriormente a la 
electroforesis, los geles fueron teñidos con bromuro de etidio (BrEt) 
(C21H20BrN3), lavados con agua destilada y expuestos a transiluminación 
UV. Las imágenes obtenidas se registraron con una cámara modelo Gel 
printer. Estas imágenes se procesaron mediante software de análisis de 
geles para identificar el patrón de bandas de cada una de las muestras. La 
presencia de banda fue considerada bajo el criterio de si presentaban 
tinción de bromuro de etidio mayor al 0.2% de la intensidad total de todas 
las bandas en cada línea. (Casamayor et al. 2000).  
 
 
2.4.7.4.  Análisis estadístico de los patrones de bandas obtenidos en la 
DGGE 
En base al patrón de bandas observado, se construyó una matriz 
considerando la presencia o ausencia de las bandas individuales. En caso 
de estar estas presentes, se clasificaron en la matriz en función de su 
intensidad en una escala categórica de 1 a 4. Con la matriz obtenida se 
realizó un análisis de correspondencia para determinar la posible relación 
50 
 
existente entre los tratamientos llevados a cabo en el experimento de 
laboratorio con sedimento del Río Magro y la estructura de la comunidad 
de arqueas observada.  
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Capítulo 3: Caracterización limnológica de 
los lugares de estudio: Laguna de Talayuelas y 
Río Magro 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
3.1. Introducción 
 
Los dos ecosistemas acuáticos objeto de estudio en esta tesis (Laguna de 
Talayuelas y Río Magro) presentan características ecológicas muy distintas 
aunque con una problemática ambiental en cierto modo similar. Debido a 
la contaminación histórica, aunque en distinto grado, ambos presentan 
acumulación de materia orgánica en el sedimento de sus lechos. La 
Laguna de Talayuelas es un sistema léntico endorreico, para la cual existen 
informes que evidencian la existencia de vertidos ocasionales aunque en la 
actualidad estos hayan cesado. El Río Magro posee una gran superficie de 
interacción con la cuenca circundante. Este río ha recibido históricamente 
vertidos urbanos e industriales sin depurar, lo que ha provocado una 
acumulación de materia orgánica y nutrientes en exceso en sus 
sedimentos. Esta acumulación es particularmente notable en 
determinadas zonas, las cuales presentan pendientes poco pronunciadas y 
azudes que facilitan la retención de sedimentos. En los últimos años, la 
construcción de EDAR´s en las poblaciones que vierten a su cauce ha 
hecho mejorar significativamente la calidad de sus aguas aunque la 
elevada carga orgánica de sus sedimentos persiste.  
 
La Laguna de Talayuelas es un humedal temporal situado en la región 
de Castilla – La Mancha, en un área donde las precipitaciones son poco 
frecuentes y presentan marcada estacionalidad. Estos sistemas acuáticos 
son ecosistemas con un extraordinario valor ecológico y alta diversidad 
biológica (Casado & Montes 1995, Cirujano & Medina 2002). Desde el 
punto de vista hidrológico, la Laguna de Talayuelas es de carácter 
endorreico y se alimenta principalmente por aguas de escorrentía 
superficial, siendo por tanto un sistema muy dependiente del régimen de 
precipitaciones anteriormente mencionado. Esta laguna posee un régimen 
de protección por el cual fue declarada microrreserva por el Decreto 
17/2003, del 4 de febrero de 2003 de la Junta de Comunidades de Castilla 
la Mancha (DOCM nº 22, de 21-02-2003).  
 
Con anterioridad a esta declaración, la laguna fue sometida a distintas 
presiones e impactos antropogénicos, situación corroborada por informes 
emitidos por la Consejería de Medio Ambiente y Desarrollo Rural de la 
Junta de Comunidades de Castilla – La Mancha. El aporte de residuos, aun 
siendo ocasional, condujo en su momento a un incremento de origen 
antrópico del estado trófico de la laguna. A ese respecto, Cirujano & 
Medina (2002) reportan la existencia de vertidos ocasionales a esta laguna 
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de purines procedentes de granjas porcinas en los años 90, lo que 
ocasionó una eutrofización temporal, peros cuyos efectos pueden estar 
todavía manifestándose, debido a la acumulación interna de nutrientes, 
circunstancia que se vería favorecida por el carácter endorreico del 
sistema. Igualmente, en los periodos secos de la laguna, las praderas de la 
cuenca circundante eran pastoreadas por el ganado, el cual en su 
actividad de pastoreo y excreción provocarían un consiguiente aporte 
adicional de nutrientes. En cualquier caso, estas actividades han cesado 
tras la declaración como microrreserva, pero al igual que lo que ocurre 
con los vertidos agropecuarios, sus efectos podrían perpetuarse debido a 
la acumulación interna de nutrientes en el lecho de la laguna.  
 
Con respecto a los estudios de restauración de sistemas fluviales 
mediterráneos, estos resultan particulares debido a sus patrones 
estacionales, con caudales reducidos durante los meses estivales y 
episódicamente más caudalosos en los periodos de lluvias. Este hecho 
condiciona notablemente su funcionamiento, y puede mermar su 
capacidad para mantener un buen estado ecológico. En el caso del Río 
Magro, se seleccionó para su estudio en esta tesis la zona del río a su paso 
por el sureste de la comarca de Requena-Utiel. Este río es un importante 
afluente del Júcar, el sistema de explotación más extenso y con mayores 
recursos hídricos dentro de la Comunidad Valenciana. A diferencia de la 
característica temporalidad de la Laguna de Talayuelas, y aun tratándose 
de un clima mediterráneo, las características geomorfológicas de la 
comarca de Requena-Utiel facilitan el aporte continuo de agua a lo largo 
del año en este tramo del Río Magro.  
 
A pesar de su importancia hidrológica en el contexto de la cuenca, y 
como se menciona anteriormente, el Río Magro se ha visto negativamente 
influenciado por distintos procesos que han tenido lugar en su entorno. La 
actividad humana, consustancial hoy día con su paisaje, ha modificado 
notablemente su funcionamiento natural, incluso de forma más importante 
al descrito en el caso de la Laguna de Talayuelas. Uno de los problemas 
más notables ha sido, por ejemplo, el continuo vertido en su cauce de 
aguas residuales sin depurar (Rueda et al. 2002), tanto urbanas como 
industriales o mixtas, lo cual ha producido la acumulación de cantidades 
elevadas de materia orgánica en los sedimentos de su lecho, además del 
depósito de otros contaminantes de distinta naturaleza (e.g., fertilizantes 
químicos, pesticidas, metales pesados). En algunos tramos los sedimentos 
alcanzan espesores considerables (hasta más de 2 metros), con altos 
contenidos de materia orgánica (hasta un 23 %) que por lo general 
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presenta una suficiente biodegradabilidad, es decir, es susceptible de ser 
degradada, al menos parcialmente, por la microbiota. La descomposición 
de esta materia orgánica da como resultado una mayor presencia de 
nutrientes directamente biodisponibles y un incremento de la carga interna 
del sistema. Estos depósitos de materia orgánica generan también una 
elevada demanda de oxígeno en la columna de agua, lo que se traduce 
en una importante merma en las poblaciones de los organismos acuáticos 
aerobios, particularmente en la zona media-alta del cauce (Rueda et al. 
2002). La lenta pero continuada liberación de nutrientes inorgánicos desde 
el lecho, principalmente compuestos de nitrógeno y fósforo, han 
empeorado el estado trófico del río, así como el del Embalse de Forata 
situado aguas abajo. Debido al cese de muchos de estos vertidos, con el 
tiempo debería esperarse una recuperación natural en la calidad 
ecológica del Río Magro, siendo como es manifiesta su capacidad 
autodepuradora en determinadas tramos del cauce (Rueda et al. 1998, 
2002), sin embargo, la excesiva carga orgánica en el lecho de algunos 
tramos ha sobrepasado la capacidad para absorber (reciclar) los aportes 
externos sin que esto redunde en su deterioro, circunstancia por la cual se 
ha sobrepasado su capacidad auto-reguladora. 
 
La protección efectiva de los ecosistemas acuáticos requiere un 
conocimiento previo de sus características ecológicas y fisicoquímicas, así 
como de su funcionamiento. Abordar planes de recuperación ecológica 
en un ecosistema como la Laguna de Talayuelas requiere del estudio de la 
variabilidad temporal y su relación con los factores ecológicos, al menos, 
mediante el seguimiento de los cambios temporales acaecidos durante un 
ciclo hidrológico y, cuando sea posible, el mantenimiento de dicho 
seguimiento a lo largo de los años. Hasta la fecha, el conocimiento que se 
tenía sobre sus características era muy limitado, el cual se apoya en 
trabajos específicos de, por ejemplo, su vegetación (Cirujano & Medina 
2002), obviando otras cuestiones de carácter más global o funcional. En el 
caso del Río Magro, también existen pocos estudios ecológicos al respecto 
(Rueda et al. 2002, Camacho et al. 2003), por lo que también es poco el 
conocimiento que se tiene para promover su efectiva recuperación 
ecológica, si ésta pretendiese llevarse a cabo. El estudio limnológico 
expuesto en el presente capítulo pretende servir de base para ampliar la 
comprensión de las características de ambos sistemas, para tratar así de 
valorar qué efectos pueden tener en el presente los impactos sufridos en el 
pasado. Estos estudios limnológicos básicos son necesarios si se pretenden 
establecer planes de gestión que incluyan programas de restauración y/o 
conservación de este tipo de ecosistemas acuáticos.  
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3.2. Metodología  
 
3.2.1. Área de estudio: Sistema léntico - Laguna de Talayuelas  
 
3.2.1.1. Localización geográfica y geomorfología  
 
La Laguna de Talayuelas se encuentra situada dentro del término 
municipal del municipio del mismo nombre, en el extremo oriental de la 
provincia de Cuenca (Fig. 3.1). Sus coordenadas geográficas son 39º 48' 
59.8'' N, 1º 14' 24.73'' W y sus coordenadas UTM, 30 S 650602.10 E 4408894.90 
N con el datum ETRS89. La laguna ocupa una superficie de 5,6 Ha, con un 
perímetro de unos 1100 m, y una longitud del eje mayor y el eje menor de 
345 m y 210 m, respectivamente. Se asienta en un fondo de valle a 895 
m.s.n.m., sobre materiales de origen silíceo, rodeada de tierras 
montañosas, siendo estas últimas de moderada altura. En la zona norte de 
la laguna se observan depósitos de arenas cuarcíticas, contrastando todo 
ello con las características fundamentalmente calcáreas de la Serranía de 
Cuenca. 
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Fig. 3.1. Situación geográfica de la Laguna de Talayuelas (Cuenca). a) y b)  Mapa 
de la  Península ibérica y de la provincia de Cuenca respectivamente señalando la 
localización de la laguna c) Vista general de la laguna.  
 
 
 
 
58 
 
3.2.1.2. Vegetación 
 
La morfología del vaso lagunar de la Laguna de Talayuelas es ovalada y sin 
apenas pendiente, con una cubeta casi plana y topográficamente 
homogénea, lo que facilita el desarrollo de grandes praderas de 
macrófitos (Fig. 3.13). La vegetación acuática que alberga la laguna 
depende de las fluctuaciones anuales de los ciclos hidrológicos. La flora y 
la vegetación acuáticas que actualmente colonizan la laguna son propias 
de este tipo de ambientes, es decir, de humedales en los que la 
profundidad varía notablemente de unos años a otros y a lo largo del 
mismo año. Presenta tres estratos verticalmente diferenciados de 
comunidades vegetales: un primer estrato de vegetación acuática 
completamente sumergida consiste en praderas de carófitos (macroalgas) 
con especies como Chara fragilis, Chara vulgaris y Nitella flexilis.  
 
El segundo estrato, en parte sumergido y en parte flotante, incluye 
especies como Ranunculus trichophyllus, Polygonum amphibium y 
Potamogeton gramineus. Finalmente, un estrato de vegetación 
emergente, compuesto mayoritariamente por el junco de la laguna Scirpus 
lacustris, recubre casi toda la superficie de la laguna (Mateo 1981, Cirujano 
& Medina 2002). La presencia de Potamogeton gramineus, especie difícil 
de encontrar en el territorio castellano manchego, añade relevancia a las 
comunidades vegetales de la laguna. La composición de la flora y la 
vegetación acuática es probablemente el aspecto mejor conocido de la 
laguna de Talayuelas, gracias a estudios realizados con anterioridad por 
eminentes botánicos (Mateo 1981, Cirujano 1995, Cirujano & Medina 2002). 
Según estos trabajos, la comunidad que habitualmente coloniza la laguna 
es propia de ambientes fluctuantes, es decir, de humedales someros pero 
en los que la profundidad varía notablemente de unos años a otros y a lo 
largo del mismo año.  
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3.2.1.3. Hidrología  
Las zonas húmedas fluctuantes tienen unas singularidades biológicas que 
no son muy frecuentes en el contexto de las zonas húmedas europeas. 
Estos ritmos de inundación-desecación influenciados por las características 
del clima mediterráneo, son una de sus peculiaridades, y por tanto, deben 
de ser preservados (Cirujano & Medina 2002). La temporalidad de las 
aguas de la Laguna de Talayuelas viene condicionada por los ciclos 
climáticos y meteorológicos anuales y plurianuales, ya que no recibe 
aportes superficiales permanentes, siendo alimentada fundamentalmente 
por las aguas de escorrentía y, en menor medida, por aportaciones 
freáticas. Ello hace que la laguna normalmente llegue a secarse durante el 
estiaje en los periodos de escasa pluviosidad, y que su recarga sea 
habitualmente rápida cuando se producen lluvias considerables, 
principalmente entre otoño y primavera. 
 
La Laguna de Talayuelas tiene una hidrología determinada por los 
aportes superficiales en su pequeña cuenca de captación. La elevada 
dependencia de los aportes superficiales, sometidos a un régimen 
pluviométrico de tipo mediterráneo de alta variabilidad, explica en buena 
parte el carácter altamente fluctuante de esta laguna. Por ello, la mejor 
manera de explicar el comportamiento hidrológico de la laguna es 
asociarlo al patrón meteorológico observado, tal como hacemos en este 
apartado. En lo que respecta a su modo de vaciado (Camacho et al. 
2009), este se produce fundamentalmente por evaporación.  
 
Las antedichas características determinan un hidroperiodo que podría 
definirse como temporal de tipo estacional, con llenado que puede 
comenzar en otoño-invierno y desecación estival, tal como se ha 
observado a lo largo de varios ciclos hidrológicos anteriores (p. ej. el 2006-
2007). La alta dependencia del patrón meteorológico anual, 
especialmente por lo que se refiere a los aportes dados por la 
precipitación, hace que el periodo de desecación estival no sea 
recurrente todos los años. A veces la laguna permanece también 
inundada durante los meses de verano, completándose de esta manera 
algunos ciclos hidrológicos en los que no se produce la desecación estival, 
tal como ocurrió en el año 2008.  
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3.2.1.4. Meteorología  
Las características climatológicas principales de la zona en la que se 
enclava la Laguna de Talayuelas, corresponden a un clima de transición 
mediterráneo-continental, las cuales pueden obtenerse de los datos 
proporcionados por las estaciones meteorológicas más próximas, una de 
ellas ubicada en la vecina población de Sinarcas (Valencia), con una 
altura 890 m s.n.m. que dispone de datos de precipitación y temperatura y 
otra en la propia localidad de Talayuelas situada a 990 m.s.n.m, en la cual 
por cuestiones fuera de nuestro alcance, sólo se cuenta con datos de 
precipitación.  
 
Por lo que se refiere a la precipitación, ambas estaciones ofrecen 
valores similares, con precipitaciones anuales de unos 545 mm, mientras 
que la estación de Sinarcas arroja una temperatura promedio anual de 
13.3 ºC, con un elevado contraste entre la media de las máximas del mes 
más cálido (31 ºC) y la de las mínimas del más frío (1ºC). Por lo que se 
refiere a la evapotranspiración potencial (estimada según el método de 
Peman Thornthwaite), ésta alcanza los 732 mm/año. Todo ello hace que en 
la época estival, en la que los aportes son muy bajos por la baja 
pluviosidad y la evaporación alta por las elevadas temperaturas aunado a 
la alta relación S/V de la laguna, sea habitual que se produzca el secado 
de la laguna cuando los aportes no superan un determinado umbral. 
 
El ciclo hidrológico estudiado, 2007-2008, contrasta considerablemente 
con el patrón hidrológico más común de la laguna, ya que el llenado no 
comenzó hasta final de invierno y no se produjo la desecación estival. En 
dicho ciclo, la laguna permaneció seca hasta el mes de febrero por la 
falta de precipitaciones durante el otoño y buena parte del invierno (Tabla 
3.1), meses calificados por el INM de extremadamente secos en la zona. 
Las condiciones climáticas de un febrero y marzo de 2008 más húmedos de 
lo normal permitieron el llenado rápido de la laguna hasta presentar 
aproximadamente unos 30 cm de profundidad máxima, manteniéndose 
así hasta mediados de la primavera (Tabla 3.1).  
 
Las fuertes lluvias primaverales, especialmente a lo largo del mes de 
mayo y junio de 2008 permitieron una gran acumulación de agua en la 
laguna, alcanzándose prácticamente el metro y medio de profundidad 
máxima a final de mayo y llegándose a registrar la máxima profundidad, 
con 180 cm, en el muestreo realizado en la última semana de junio. Este 
patrón, con escasas lluvias otoñales e invernales, y fuertes lluvias 
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primaverales, permitió la acumulación de una gran cantidad de agua 
durante el periodo primaveral, más próximo a la época estival más árida, 
por lo que la evaporación durante los meses estivales no fue suficiente 
para secar la laguna en verano, así, al final del ciclo hidrológico (final de 
agosto de 2008), ésta tenía más de un metro de profundidad a pesar de 
las bajas precipitaciones estivales. La secuencia temporal, en imágenes, 
del patrón de inundación durante el ciclo hidrológico 2007-2008 se muestra 
en la Figura 3.2.  
 
 
Tabla 3.1. Variación de la profundidad máxima de la Laguna de Talayuelas a lo 
largo del ciclo hidrológico 2007-2008. 
 
Fecha Profundidad máxima 
(cm) 
Desde 
septiembre de 
2007 hasta final 
de enero 2008 
0 
11/03/2008 36 
14/04/2008 31 
07/05/2008 31 
29/05/2008 140 
24/06/2008 180 
21/07/2008 150 
26/08/2008 110 
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Fig. 3.2. Imágenes que muestran la variación en la inundación de la laguna en 
diferentes momentos del ciclo hidrológico 2007-2008. 
 
 
 
3.2.2. Área de estudio: Sistema lótico- Río Magro 
 
3.2.2.1. Localización geográfica y geomorfología  
 
El Río Magro es un afluente del Río Júcar, cuyo curso discurre enteramente 
por la provincia de Valencia, nace en la Sierra de Bicuerca y Utiel, son 
varias las ramblas y pequeños ríos de caudal muy irregular los que se unen 
para formarlo, de ellos uno de los más importantes es el Río Madre. A partir 
de Utiel y todavía en el área de estudio, el río pasa por los términos 
municipales de San Antonio de Requena y de Requena, para fluir al 
embalse de Forata y, ya fuera de la zona de estudio, adentrarse en los 
términos de Macastre y Montroy y desembocar en el Río Júcar en las 
proximidades de Algemesí (Fig. 3.3). 
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Fig. 3.3. Localización de la zona de estudio. a) Mapa de la Península Ibérica 
señalando la localización geográfica del Río Magro., b) Mapa de la comunidad 
valenciana donde se aprecia el curso del Río Magro, señalando la zona geográfica 
de San Antonio de Requena c) Vista aérea del Río Magro a su paso por las 
poblaciones de San Antonio y Requena (fuente: Google maps).  
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El Río Magro fluye sobre rocas del Mio-Plioceno en sus primeros 18 km. El 
tramo correspondiente a los kilómetros 31 al 35, lo constituyen rocas 
sedimentarias compuestas principalmente de arcillas, calcitas, y 
carbonatos del Cretácico (Cendrero et al. 1986). De manera general, la 
zona de estudio se enclava desde el punto de vista estratigráfico en la 
hoya de Requena, la cual está situada en las estribaciones surorientales de 
la cordillera Ibérica, cerca de la zona de intersección con el borde 
extremo nororiental de las cadenas Béticas, estando enclavada en la 
parte occidental de la provincia de Valencia. Afloran en ella sedimentos 
mesozoicos terciarios y cuaternarios de diferentes facies y características. 
Se observa el triásico (germánico) con sus típicas facies evaporíticas 
(Keuper) y carbonatadas (Muschel Kalk), el jurásico y cretácico marinos 
carbonatados y el terciario continental. En el área de Requena, los macizos 
mesozoicos actúan como zonas de infiltración y eventualmente como 
rocas de alimentación, mientras que las áreas terciarias pueden hacer el 
papel de cuencas de acumulación.  
 
 
3.2.2.2. Vegetación 
 
A lo largo del cauce del Río Magro se observan diferentes tipos de 
vegetación. El paisaje de los alrededores de la zona norte está constituido 
principalmente por viñedos. Se observa flora autóctona mediterránea en el 
sur, muy bien adaptada a la sequía con hojas duras, pequeñas y perennes 
(Costa et al. 1984). La cubierta arbórea está representada principalmente 
por diversas especies autóctonas, con encinas y pinos en los bosques 
adyacentes, y sauces, chopos y olmos (Harz 1980, Costa 1986), que se 
encuentran de manera dispersa a lo largo de algunas zonas del cauce. 
Otra parte de la vegetación ribereña consiste en helófitos, principalmente 
carrizos, eneas y juncos. (Phragmites australis, Typha spp. y Juncus spp.) 
(Fig. 3.4). También es posible observar arbustos característicos de las riberas 
fluviales mediterráneas tales como las zarzas (Rubus ulmifolius). 
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Fig. 3.4. Vegetación aledaña a la zona de estudio. En la figura a) Phragmites 
australis, b) Thypa spp. 
 
 
3.2.2.3. Metereología 
El clima de las zonas estudiadas es básicamente mediterráneo con 
influencia continental, pudiéndose definir el entorno de la cuenca del 
Júcar como una zona semiárida, con fuertes sequías en verano e 
inundaciones en otoño. En general la zona estudiada en el curso alto del 
Río Magro presenta un promedio bajo de temperaturas invernales 
(alrededor de 4°C de promedio en enero) y con temperaturas altas en 
verano (24°C de promedio en julio) (Diago & Recatalá 1994). Durante el 
ciclo 2009-2010 por ejemplo, periodo dentro del cual se llevaron a cabo 
estudios englobados en esta tesis (ver capítulo 7), se observó una 
temperatura promedio anual de 15°C.  La zona de estudio presenta un 
clima característico Meso-mediterráneo (Fig. 3.6) con cantidades 
relativamente bajas de lluvias anuales (400-500 mm), las cuales se 
concentran principalmente en primavera y otoño (Pérez 1994). De acuerdo 
con información suministrada por la Confederación Hidrográfica del Júcar, 
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el año hidrológico 2011-2012 se caracterizó por presentar periodos de lluvia 
moderada (>15.0 mm/h) a débil (>0.5 mm/h.)  
 
 
 
 
Fig.3.5. Precipitación media anual del periodo octubre 2011 a septiembre, la escala 
indica la precipitación en mililitros (fuente: Sistema Integrado de Información del 
Agua (SIA) a través de la Confederación Hidrográfica del Júcar CHJ).  
 
 
3.2.3. Metodología de muestreo: Laguna de Talayuelas 
 
Como se menciona en el apartado de hidrología, las características 
hidrológicas de la laguna de Talayuelas están notablemente reguladas por 
los periodos de lluvia, por lo que en el ciclo hidrológico estudiado (2007-
2008), a pesar de que se realizaron visitas mensuales desde septiembre de 
2007, el periodo de muestreo abarcó desde el mes de llenado de la 
laguna, en febrero de 2008, hasta el final del año hidrológico, a final de 
agosto de 2008. Los muestreos se realizaron con una periodicidad 
aproximadamente mensual, incluyendo muestreos de las aguas, biota y 
sedimentos de la laguna. Estos últimos fueron obtenidos durante el periodo 
previo a la inundación. En cada visita a la laguna, se determinó el balance 
metabólico del sistema mediante la medida de las tasas de producción 
primaria y respiración (ver sección 2.4.4 para detalles). Los muestreos se 
realizaron en un punto central de la laguna. 
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Una vez extraídas, las muestras fueron depositadas en diversos tipos de 
recipientes según su finalidad, procesadas in situ de la manera adecuada 
para garantizar su conservación, en condiciones de refrigeración y 
oscuridad, posteriormente se llevaron al laboratorio donde fueron 
analizadas para la obtención de los datos correspondientes. Las muestras 
de agua que llegaban al laboratorio se procesaban y separaban, si era 
necesario, en submuestras. Las muestras de los análisis que no era 
necesario realizar en el momento, se fijaban y/o conservaban a - 20°C.  
 
 
3.2.4. Metodología de muestreo y obtención de datos: Río Magro 
 
La gran mayoría de los datos sobre las características del agua que se 
reflejan en este capítulo correspondientes al Río Magro proceden de la 
base de datos de la Confederación Hidrográfica del Júcar, mientras que 
los análisis de sedimentos fueron realizados por nuestro equipo sobre 
muestras tomadas en lugares seleccionados. La selección de las 
estaciones se realizó a través de los datos recopilados en la base de datos 
pública del Programa de Control y Seguimiento Físico-Químico de las 
Aguas Superficiales (antigua ICA) de la Confederación Hidrográfica del 
Júcar (http://www.chj.gob.es) Estas estaciones se eligieron en parte por su 
cercanía a zonas urbanas o industriales, o bien, para el caso de los puntos 
de muestreo de los sedimentos, por ser zonas de potencial acumulación de 
materia orgánica en ellos, como por ejemplo azudes. Todas estas zonas se 
ubican entre 10 y 40 km de distancia de la cabecera del Río Magro, y, 
para el caso de los puntos de muestreo de sedimento, se señalan en la 
Figura 3.6. 
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Fig. 3.6. Puntos de muestreo de sedimento (señalados con asterisco) a lo largo del 
cauce del Río Magro (modificado de Rueda et al. 2002). 
 
 
Los parámetros seleccionados de la base de datos del Programa de 
Control y Seguimiento Físico-Químico de las Aguas Superficiales para 
caracterizar la hidroquímica de las aguas del río en un tramo próximo al 
área de estudio fueron conductividad eléctrica, pH, dureza total, carbono 
orgánico total (COT), también se obtuvieron los datos referentes a las 
concentraciones de los nitrógeno inorgánico en las formas de amonio 
(NH4), nitrito (NO2), nitrato (NO3), y de fosforo reactivo soluble (ortofosfato, 
PO43-). 
 
Las muestras de sedimentos se obtuvieron durante el verano de 2008 a 
lo largo del cauce del río, desde su zona alta (Los Tunos) hasta la zona 
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media (Hortunas de Abajo) (Fig 3.6). De forma sistemática en cada punto 
de muestreo se obtuvo un testigo de sedimento no inferior a 10 cm y no 
superior a 40 cm a intervalos de entre 20-25 metros, siempre que existiesen 
lodos acumulados en el cauce. Cuando la distribución de los lodos dentro 
del tramo fue notablemente heterogénea, la localización exacta de los 
puntos de muestreo dentro de cada tramo se realizó en base a la 
inspección visual de la zona. Las muestras para el análisis se obtuvieron de 
forma que representarán la integración de todo el espesor del testigo 
obtenido, el cual se homogeneizaba convenientemente.  
 
La conservación y posterior transporte de las muestras se llevó a cabo 
en bolsas de plástico estériles, las cuales no fueron sometidas a vacío, ya 
que entre los análisis propuestos no habían compuestos orgánicos volátiles. 
Las muestras se etiquetaban convenientemente con un código 
alfanumérico en el momento de la recogida. El tiempo transcurrido entre la 
toma de las muestras y su acondicionamiento en el laboratorio varió entre 
3 y 5 horas. El transporte de las muestras de sedimento se realizó en neveras 
refrigeradas para minimizar su deterioro. Los protocolos de la toma, 
preservación y transporte de muestras de sedimento se realizaron siguiendo 
las indicaciones de Andreu & Camacho (2002). Estos protocolos se 
encuentran descritos con más detalle en el capítulo dos. De cada una de 
las muestras de sedimento obtenidas se llevó a cabo un análisis de la 
proporción de peso seco, contenido de materia orgánica, demanda 
biológica (DBO5) y química (DQO) de oxígeno. 
 
 
3.3. Resultados  
 
3.3.1. Sistema léntico: Laguna de Talayuelas 
 
3.3.1.1. Físico-química, mineralización y nutrientes mayoritarios 
La medida de determinadas variables ambientales in situ, permite obtener 
una idea inicial de las características de la laguna en cada una de las 
visitas, así como matizar el diseño del propio muestreo. La saturación de 
oxígeno en las aguas de la laguna (Tabla 3.2) fue muy elevada durante los 
meses de primavera, sobrepasando incluso niveles de saturación. Esto 
indica un periodo con alta producción de oxígeno, que, a su vez, como se 
verá más adelante, coincide con la fase más productiva de los macrófitos 
que tapizan la laguna.  
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Hacia el final de la primavera y el principio del verano se produjo una 
disminución drástica de los niveles de oxígeno disuelto en el agua. Este 
elevado consumo de oxígeno, que excede a la producción, iba ligado al 
decaimiento de la producción primaria de los macrófitos y a un aumento 
considerable de las tasas respiratorias (como consecuencia de la 
degradación de los mismos). Este incremento de las tasas respiratorias, se 
vio acentuado a su vez, por las mayores temperaturas del agua durante el 
periodo estival en comparación con el periodo primaveral. Posteriormente, 
a finales de verano, se observó un desarrollo significativo de Potamogeton 
gramineus, lo cual provocó un incremento en la concentración de oxígeno 
debido al aumento de las tasas fotosintéticas, aun así, la concentración de 
oxígeno siguió manteniéndose en niveles de sub-saturación. 
 
La temperatura en la laguna siguió, como cabía esperar, el patrón 
estacional, siendo además muy dependiente del espesor de la columna 
de agua (Tabla 3.2). Así, en el periodo de menor inundación (desde marzo 
a principios de mayo), en el que la laguna apenas presentaba unos 30 cm 
de profundidad, se observó una notable dependencia de la temperatura 
con las características metereológicas, es decir, se observaron 
temperaturas significativamente más altas en los días soleados respecto a 
las medidas observadas con baja radiación, incluso en fechas posteriores. 
Cuando el espesor de la columna de agua fue mayor (~1.5 m) como 
consecuencia del llenado tras las abundantes lluvias del mes de mayo, la 
inercia térmica de la laguna también aumento, y el patrón térmico se 
ajustó mucho más al estacional en lugar de al diario. La medida del pH se 
realizaba solo una sola vez al inicio del muestreo, y durante todo el periodo 
de muestreo oscilo entre 7,13 y 8,08, presentando un valor promedio de en 
torno a 7,5 (Tabla 3.3). Las aguas de la laguna son por tanto ligeramente 
alcalinas, debido principalmente a la presencia de concentraciones 
moderadas de bicarbonato.  
 
Con respecto a la transparencia del agua, la visibilidad del disco de 
Secchi (Tabla 3.2) fue máxima en los primeros meses primaverales, como 
consecuencia de la escasa productividad del fitoplancton, de la poca 
profundidad, y de la baja resuspensión del sedimento resultado de la 
estabilización del mismo por parte de los macrófitos. Durante el periodo de 
incremento del nivel de agua en la laguna, los valores de profundidad del 
disco de Secchi nunca superaron los 60 cm, reduciéndose incluso a 
medida que aumentaba la descomposición de los macrófitos. 
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Tabla 3.2. Valores de las variables físico-químicas tomadas in situ en la Laguna de 
Talayuelas a lo largo del ciclo hidrológico 2007-2008. 
 
 
 
 
La medida de la conductividad eléctrica proporciona una estimación 
global de la concentración de sales disueltas en el agua. Las medidas 
realizadas en la laguna de Talayuelas permiten caracterizar a esta masa 
de agua como oligohalina, con valores medios-bajos de conductividad 
que promediaron en torno a 450 µS/cm (Tabla 3.3). Durante el ciclo de 
estudio, se observó un descenso de la concentración de sales disueltas 
desde el mes de marzo (inicio del llenado) hasta principios de verano 
(Tabla 3.2). La conductividad durante este periodo fue de en torno a 300 
µS/cm, con un pequeño aumento a principios de verano, una vez 
superados los meses de intensas lluvias.  
 
 
Tabla 3.3. Promedios de las variables físico-químicas del agua medidas in situ a lo 
largo del ciclo hidrológico 2007-2008 en la Laguna de Talayuelas. 
 
 
 
Muestreo O2 (mg/L) O2 % T °C
Conductividad 
(µS/cm) pH
Secchi 
(cm)
11/03/2008 10,1 115 12,6 756 8,08 fondo
14/04/2008 16,3 202 20,7 489 7,48 fondo
07/05/2008 11 126 17,6 596 7,13 fondo
29/05/2008 5,7 75 18,4 236 7,22 60
24/06/2008 1,7 23 27,7 360 7,18 30
21/07/2008 3,3 37 27 302 7,36 50
26/08/2008 5,4 70 25,7 389 7,9 45
Variable Promedio
O2 (mg/L) 7,6 ± 5.1
O2 % 93 ± 61
T ºC 21.4 ± 5.6
Cond.(µS/cm) 447 ± 180.7
Secchi (cm) 40 ± 12
Prof. (cm) 97 ± 63
pH 7.5 ± 0.4
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Al igual que la conductividad, la variación en las concentraciones de 
los diferentes iones guarda una estrecha relación con el patrón de 
inundación de la laguna. En cuanto a los cationes mayoritarios, el calcio 
fue el elemento dominante (Tabla 3.4), observándose una serie catiónica 
Ca > Mg > Na > K. Por otra parte, las concentraciones de calcio 
disminuyeron conforme la inundación incrementó consecuencia de la 
dilución por las lluvias primaverales. En general este patrón se observó en 
todos los cationes mayoritarios, es decir, estos presentaron 
concentraciones más elevadas al inicio del llenado, probablemente 
consecuencia del proceso de disolución de sales precipitadas en la 
cubeta, y posteriormente disminuyeron conforme la laguna fue recibiendo 
nuevos aportes hídricos.  
 
 
Tabla 3.4. Concentraciones de cationes mayoritarios en las aguas de la Laguna de 
Talayuelas medidas a lo largo del ciclo hidrológico 2007-2008. 
 
 
 
 
Con respecto a los aniones, la serie iónica observada en la laguna fue 
Alk > Cl- > SO42-. En relación a su variación temporal, estos aniones 
mostraron un patrón similar al observado en el caso de los cationes (Tabla 
3.5). No obstante, este efecto de dilución como consecuencia de la 
inundación fue más marcado en el caso del cloruro y sulfato si se compara 
con el bicarbonato (alcalinidad).  
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Tabla 3.5. Concentraciones de aniones mayoritarios medidas en las aguas de la 
Laguna de Talayuelas a lo largo del ciclo hidrológico 2007-2008. (N/P = no 
disponible). 
 
 
 
 
La Laguna de Talayuelas presentó, durante el periodo de estudio, bajas 
concentraciones de nutrientes inorgánicos. Las principales formas 
nitrogenadas disueltas fueron nitrato (NO3) y amonio (NH4), los cuales 
mostraron concentraciones de en torno a 1 µM y 2 µM respectivamente 
(Fig. 3.8). En ambos casos las concentraciones fueron máximas en la época 
inicial de llenado, debido probablemente a los aportes desde la cuenca 
que se diluyen en un menor volumen, así como a la falta de consumo por 
parte de los macrófitos que aún no se había desarrollado y a la liberación 
desde el sedimento. De forma más clara en el caso del amonio, se observó 
un patrón de disminución a lo largo del tiempo.  
 
Por lo que respecta a las concentraciones de ortofosfato, éstas fueron 
relativamente constantes durante casi todo el periodo de estudio, en torno 
a 0.5 µM. No obstante, se observó un aumento considerable de su 
concentración en el muestreo de finales de mayo (Fig. 3.7), cuando se 
alcanzaron concentraciones algo superiores a los 3 µM, lo cual podría estar 
relacionado con aportes provenientes del incremento de la escorrentía en 
la fase de lluvias, o bien, con cambios en el patrón funcional de la laguna 
respecto a la dinámica de nutrientes. Por su parte, los silicatos mostraron 
concentraciones también algo variables, llegando a alcanzar valores 
próximos a 250 µM al final del periodo de estudio (Fig. 3.8), mientras que sus 
valores mínimos (~100 µM) se observaron durante el comienzo del verano, 
durante la máxima inundación. 
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Fig. 3.7. Variación temporal de las concentraciones de a) fósforo reactivo soluble 
(SRP) y b) de las distintas formas de nitrógeno inorgánico (nitrato y amonio) y en el 
agua de la Laguna de Talayuelas a lo largo del ciclo hidrológico 2007-2008. 
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Fig. 3.8. Variación temporal de las concentraciones de silicatos en las aguas de la 
Laguna de Talayuelas a lo largo del ciclo hidrológico 2007-2008  
 
 
Los análisis del nitrógeno y fósforo total en el agua (Fig. 3.9) revelaron 
que buena parte de estos se encontraron principalmente en forma 
particulada, ya sea formando parte de partículas inorgánicas, o 
incorporados a la biota y/o su detritus. Las concentraciones de nitrógeno 
total (Fig. 3.9a) oscilaron durante todo el periodo de muestreo entre 100-
150 µM. Por otra parte, el fósforo total (Fig. 3.9b) presentó una 
concentración relativamente alta en el mes en el que se llenó la laguna. 
Después, estas descendieron rápidamente a principio de primavera para 
posteriormente volver incrementarse.  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
0
50
100
150
200
250
marzo abril mayo junio julio agosto
Si
O
3 
 µ
M
 
76 
 
 
 
Fig. 3.9. Variación temporal de la concentración a) de nitrógeno total (NT) y b) 
fósforo total (PT) en las aguas de la Laguna de Talayuelas a lo largo del ciclo 
hidrológico 2007-2008.  
 
 
3.3.1.2. Sólidos en suspensión y materia orgánica particulada 
 
En la Laguna de Talayuelas, los sólidos en suspensión presentaron las 
concentraciones más elevadas en los periodos iniciales de la inundación 
(Fig. 3.10a). Igualmente, se observó, particularmente durante el periodo 
inicial (marzo), un marcado carácter inorgánico de estos sólidos (Fig. 
3.10b).  
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Fig.3.10. Variación temporal de a) los sólidos en suspensión y b) el porcentaje de 
materia orgánica particulada sobre el total de esos sólidos, presente en las aguas 
de la Laguna de Talayuelas a lo largo del ciclo hidrológico 2007-2008. 
 
 
3.3.1.3. Abundancia del bacterioplancton e indicadores de contaminación 
fecal 
 
La abundancia del bacterioplancton, o picoplancton heterotrófico (HPP), 
en las aguas de la laguna de Talayuelas se determinó mediante citometría 
de flujo, en base al tamaño de las partículas y su emisión de fluorescencia 
tras la tinción de su material genético. Las concentraciones de HPP fueron 
por lo general inferiores a 2x106 cel/mL (Fig. 3.11). No obstante se observó 
un máximo absoluto, de en torno a 5,5x106 cel/mL, durante el muestreo de 
abril. Posteriormente, el bacterioplancton se mantuvo en los niveles 
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inferiores anteriormente citados, mostrando solo un ligero repunte al inicio 
del verano.  
 
 
 
 
Fig. 3.11. Abundancia total de bacterias (cel/mL), determinada por citometría 
mediante previa tinción con Sybr-Green, en las aguas de la Laguna de Talayuelas a 
lo largo del ciclo hidrológico 2007-2008. 
 
 
El análisis de bacterias indicadoras de contaminación fecal permite 
detectar la incidencia de este tipo de contaminación, y la de posibles 
patógenos asociados a ella. En la laguna, este análisis se llevó a cabo con 
una periodicidad bimensual. En todos los muestreos realizados se detectó 
la presencia de coliformes totales, sin embargo, estos mostraron 
concentraciones moderadamente bajas (<500 ufc/100 mL, Tabla 3.6). Con 
respecto a las coliformes fecales y estreptococos fecales, estos fueron 
detectados de forma muy esporádica, e igualmente en niveles 
relativamente bajos (<200 ufc/100mL). 
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Tabla 3.6. Resultados de los análisis de indicadores de contaminación fecal en las 
aguas de la Laguna de Talayuelas a lo largo del ciclo hidrológico 2007-2008. 
 
 
 
 
3.3.1.4. Biomasa algal 
La biomasa del fitoplancton se estimó en base a la concentración de 
clorofila a (Chl-a) presente en el agua. En la laguna se distinguieron 
claramente dos fases en relación a la abundancia del fitoplancton (Fig. 
3.12). Una primera etapa, durante el periodo primaveral, que muestra 
niveles generalmente bajos de clorofila, y una segunda durante el verano, 
en la que las concentraciones de clorofila aumentaron hasta alcanzar 
niveles superiores a 60 µg/L. Esta variación en la concentración de clorofila 
mostró además un patrón inverso al observado en la concentración de 
oxígeno disuelto.  
 
 
  
 
Fig. 3.12. Variación de los niveles de clorofila a (µg/L) en las aguas de la Laguna de 
Talayuelas a lo largo del ciclo hidrológico 2007-2008. 
 
 
0
10
20
30
40
50
60
70
marzo abril mayo junio julio agosto
C
hl
-a
 µ
g/
L
80 
 
 
3.3.1.5. Macrófitos sumergidos (hidrofitos) 
La presencia de los macrófitos y en general, de toda la flora y vegetación 
acuática de la laguna estuvo ligada a la fluctuación del nivel de agua, la 
cual, como se ha visto, puede variar de unos años a otros e incluso en un 
mismo ciclo anual. Las especies de macrófitos encontradas a lo largo de 
los muestreos se corresponden con las descritas en los principales estudios 
hechos sobre la vegetación acuática de la laguna (Mateo 1981, Cirujano 
& Medina 2002). Cabe mencionar que no todas las especies citadas por 
estos autores se encontraron a lo largo del ciclo hidrológico 2007-2008. 
Diversas especies de macrófitos estuvieron ampliamente representadas 
durante el ciclo hidrológico 2007-2008 (Fig. 3.13).  
 
La vegetación completamente sumergida estuvo formada por carófitos, 
principalmente Chara vulgaris la cual cubría buena parte de la cubeta 
lagunar especialmente en los primeros meses tras la inundación. El segundo 
estrato de vegetación acuática lo constituyen los hidrófitos enraizados que 
surgían entre las praderas de carófitos (Fig. 3.13) y en el aparecían 
Ranunculus spp. (R. peltatus subsp. peltatus y R. trychophyllus) y 
Potamogeton gramineus, este último desarrollado sobre todo en el periodo 
estival, cuya existencia ya fue puesta de manifiesto anteriormente por 
Mateo (1981) y por Cirujano & Medina (2002). La vegetación emergente 
(Fig. 3.13) está formada primordialmente por el junco, Scirpus lacustris, que 
durante el ciclo hidrológico 2007-2008 se extendía prácticamente por toda 
la superficie inundada de la laguna. Alrededor de la laguna existen 
poblaciones discontinuas de junquillo Eleocharis palustris y carrizo 
Phragmites australis.  
 
Los macrófitos cubren buena parte de la cubeta lagunar y producen 
una gran cantidad de biomasa en la Laguna de Talayuelas. La biomasa 
máxima de macrófitos se alcanzó hacia mediados de la primavera (Fig. 
3.14), a partir de este periodo los macrófitos redujeron su crecimiento y sus 
poblaciones declinaron. Sin embargo, se observó un repunte de los 
macrófitos, al final de la época estudiada, en especial por el desarrollo de 
Potamogeton gramineus, especie cuya abundancia en primavera era 
desdeñable, pero iba haciéndose más abundante a medida que 
avanzaba el verano. 
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Fig. 3.13. Comunidad de macrófitos de la laguna de Talayuelas. a) Imagen superior 
se observa la cubeta lagunar cubierta por Scirpus lacustris y Potamogeton 
gramineus. b) Potamogeton gramineus en flor. c) Potamogeton gramineus entre S. 
lacustris. d) Ranunculus spp. en flor. 
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Fig. 3.14. Biomasa de los macrófitos en la Laguna de Talayuelas medida a lo largo 
del ciclo hidrológico 2007-2008, representada en función de su peso seco. La barra 
de error muestra la desviación típica calculada para el promedio de peso seco de 
cada muestreo (10 cuadrados por muestreo). 
 
 
3.3.1.6.  Metabolismo del sistema: materia orgánica disuelta, producción 
primaria y respiración 
 
En la Tabla 3.7, se describen los tipos principales de materia orgánica 
disuelta cromofórica (CDOM) localizados en la Laguna de Talayuelas, es 
decir, aquella que emite fluorescencia. La tabla incluye distintos 
componentes de esta naturaleza así como el posible origen de los mismos. 
La medida de la emisión de fluorescencia por parte de ciertos 
componentes de la materia orgánica disuelta (CDOM) resulta útil para 
determinar los cambios cualitativos, o incluso cuantitativos en algunos 
casos, de este tipo de compuestos en el agua. Durante el periodo de 
estudio la mayor parte de la materia orgánica disuelta correspondió con 
una fracción de origen fundamentalmente autóctono (Fig. 3.15b), con 
valores relativamente constantes a lo largo del ciclo y superiores a la 
materia orgánica de origen alóctono (Fig. 3.15a).  
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Tabla 3.7. Excitación y emisión máximas medidas para la valoración de materia 
húmica y proteica presenta en la Laguna de Talayuelas (Stedmon & Markager 
2005). 
 
 
 
 
La fracción de la materia orgánica de tipo proteico, la cual en un 
sistema como este cabría asociar mayoritariamente a la producción 
autóctona, fue más elevada que la fracción alóctona. Sus 
concentraciones máximas fueron detectadas durante la primera mitad del 
periodo de inundación (Fig. 3.15). Posteriormente, en la fase de 
descomposición de los macrófitos, durante la segunda mitad del ciclo 
hidrológico, este tipo de materia orgánica proteica siguió siendo el tipo 
dominante aunque con niveles inferiores.  
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Fig. 3.15. Determinación de la concentración (mg/L) de materia orgánica disuelta 
fluorescente (CDOM) a) de origen terrestre (ácidos húmicos) y b) de naturaleza 
proteica (producción autóctona) en las aguas de la Laguna de Talayuelas a lo 
largo del ciclo hidrológico 2007-2008. 
 
 
La base trófica de los ecosistemas acuáticos puede fundamentarse en 
la producción de materia orgánica autóctona o bien deberse a entradas 
externas. En los sistemas lagunares, la contribución de cada una de estas 
fracciones (autóctona vs. alóctona) depende en gran medida de la 
relación entre la extensión de la cuenca de captación y la de la propia 
laguna.  
 
0
0.5
1
1.5
2
2.5
3
3.5
marzo abril mayo junio julio agosto
Pr
ot
ei
co
 tr
ip
to
fa
no
 m
g 
/L
 
BS
A
Ex 280/ Em 344
0
0.05
0.1
0.15
0.2
0.25
marzo abril mayo junio julio agosto
Á
c.
 H
úm
ic
os
 m
g/
L 
SQ
Ex 325/ Em 428
Ex 250/ Em 448
Ex 250/ Em 412
a)
b)
85 
 
En el patrón productivo de la Laguna de Talayuelas aparecen dos fases 
bien diferenciadas, una inicial durante la primavera donde los macrófitos 
son los productores primarios dominantes por lo que respecta a la 
producción primaria, y la segunda fase en el periodo estival donde el 
fitoplancton es el grupo con mayor contribución a la producción primaria 
de la laguna.  
 
La máxima producción de los macrófitos se dio a lo largo de la 
primavera (Fig. 3.16a), principalmente en la etapa inicial tras el llenado. 
Posteriormente ésta se mantuvo alta aunque decreciente en el tiempo, 
alcanzando los valores mínimos durante el periodo estival. Este descenso 
estival se produjo como consecuencia de la descomposición de los 
macrófitos, lo que también generó las mayores tasas de respiración en 
todo el sistema. El fitoplancton presentó un comportamiento opuesto al de 
los macrófitos, es decir, sus máximos de producción se produjeron en el 
periodo de estío, coincidiendo con el incremento del aporte de nutrientes 
al agua por la descomposición de los macrófitos (Fig. 3.16b). El balance 
entre la producción de todo el sistema resultó en una asimilación neta de 
carbono (fase autotrófica) durante buena parte de la primavera. 
 
En relación a las tasas de producción primaria integrada (mg C/h) en la 
laguna (Fig. 3.17a) se observó que durante los meses de llenado tanto la 
producción como la respiración global de carbono fueron más bajas. A 
partir del comienzo de la descomposición de los macrófitos la producción 
de carbono aumentó aunque lo hizo de forma más notable la respiración, 
por lo que el sistema entro en una fase heterotrófica durante el inicio del 
verano (Fig. 3. 17b). Por el contario, el ratio producción/respiración (P/R) 
durante los muestreos del inicio y mediados de la primavera, y 
posteriormente en agosto, mostró un balance autotrófico en la laguna.  
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Fig. 3.16. Variación temporal de la producción primaria bruta [fotosíntesis, 
respiración y de la producción neta (PPN)] a) de bentos (macrófitos y fitobentos) y 
b) de la fracción planctónica en la Laguna de Talayuelas a lo largo del ciclo 
hidrológico 2007-2008.  
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Fig.3.17. a) Tasas de producción y consumo de carbono  total volumétrica de la 
fracción planctónica y de macrófitos, b) Ratio del balance de carbono total en la 
Laguna de Talayuelas a lo largo del ciclo hidrológico 2008.  
 
 
3.3.1.7. Contenido orgánico del sedimento 
Como se mencionó anteriormente, se tiene referencias de la existencia en 
el pasado de vertidos puntuales en la Laguna de Talayuelas, los cuales 
habrían generado en su día un proceso de eutrofización en la laguna. 
Cabe la posibilidad de que estos, a pesar de haber cesado, ejerzan 
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todavía alguna influencia en el funcionamiento de la laguna, debido a la 
carga interna de nutrientes y materia orgánica generada tras su depósito 
en los sedimentos. Es importante por tanto conocer la carga de nutrientes 
acumulada en los sedimentos, ya que estos son susceptibles de ser 
movilizados y, en consecuencia, de mantener un estado trófico 
anormalmente alto. Es por ello que se determinó el contenido de materia 
orgánica de los sedimentos en diversos puntos de la cubeta lagunar (Tabla 
3.8). Los contenidos orgánicos en términos de peso (% de materia orgánica 
sobre el peso seco) de los sedimentos analizados sitúan la laguna en los 
rangos normales de un suelo hidromorfo de una zona pantanosa. En una 
de las zonas estudiadas (punto 4) se muestreó un perfil vertical de los 
sedimentos (punto 4 de la tabla 3.8) en el que se discriminó una muestra 
superficial 4A y una profunda denominada 4B. En este caso particular, los 
resultados indicaron un mayor contenido orgánico en la capa más 
superficial. 
 
Tabla 3.8. Resultados de los análisis sobre contenido en materia orgánica y 
degradabilidad realizados sobre muestras de sedimentos de 9 puntos de la Laguna 
de Talayuelas, tomadas en el mes de noviembre de 2007, antes de la inundación 
de la laguna. 
 
 
 
 
La comparación entre las demandas química (DQO) y biológica (DBO) 
de oxígeno (Tabla 3.8) permite valorar el tipo de materia orgánica 
acumulada con respecto a su refractabilidad, teniendo esto posibles 
consecuencias en el funcionamiento ecológico de la laguna. Así, materia 
orgánica muy poco refractaria (muy biodegradable) sería susceptible de 
generar una alta demanda de oxígeno, y por tanto, una crisis de anoxia en 
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la laguna, siendo este tipo de materia orgánica probablemente debida a 
aportes alóctonos directos. Por el contrario, materia orgánica muy 
refractaria supondría un reservorio poco accesible y por lo tanto menos 
problemático desde el punto de vista de la generación de crisis de anoxia 
y de liberación de nutrientes al medio acuático, siendo de origen 
principalmente autóctono y estando formada principalmente por restos 
vegetales recalcitrantes. En este caso, la biodegradabilidad de la materia 
orgánica en los sedimentos de la Laguna de Talayuelas fue relativamente 
baja, con valores de DBO5 de tan solo el 3 % aproximadamente de la DQO 
medida, lo que hace suponer que su naturaleza se corresponde más bien 
con la descrita en segundo lugar.  
 
 
3.3.2. Sistema lótico: Río Magro 
 
3.3.2.1. Físico-química y mineralización del agua in situ 
Como se menciona en el apartado metodológico, los parámetros 
seleccionados para describir la hidroquímica del Río Magro fueron 
obtenidos de la base de datos pública del Programa de Control y 
Seguimiento Físico-Químico de las Aguas Superficiales (antigua ICA) de la 
Confederación Hidrográfica del Júcar. Los datos históricos mostrados 
(periodo 2005-2011) pertenecen al punto de muestreo de la red ICA 
ubicado en el Azud de San Antonio de Requena (30S, 4376015 m N, 658239 
m E), punto próximo al tramo donde se llevaron a cabo los estudios 
experimentales de la presente tesis (ver capítulos del 5 al 7). En general, el 
Río Magro en este tramo presentó una conductividad promedio de 1000 
µS/cm durante el periodo 2005-2011 (Fig. 3.18). Fue durante los años 2005 y 
2010 cuando se observaron los valores más elevados, de en torno a 1250 
µS/cm. En el año 2006 se observaron valores de conductividad elevados los 
primeros meses del año ~1100 µS/cm, con un descenso los meses 
posteriores, hasta alcanzar una conductividad cercana a 750 µS/cm, la 
cual fue la más baja registrada entre los años 2005-2011. Con respecto al 
pH, este denotó el carácter ligeramente alcalino de las aguas (Fig. 3.18), 
con valores entre 7.5 y 8. No obstante, es a partir del año 2010 cuando se 
observó un ligero aumento, situación en cualquier caso puntual y que 
pareció volver a la normalidad un año después. 
 
La dureza del agua viene representada como la concentración de 
carbonato de calcio (Fig. 3.18). Los datos obtenidos de la red de control 
ICA denotan cambios constantes en este parámetro en periodos previos a 
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2010. Así, es por ejemplo al inicio de 2008 cuando se observaron las 
concentraciones más elevadas, ligeramente superiores a 600 mg/L de 
CaCO3, mientras que es hacia finales de ese mismo año cuando se 
registraron valores mínimos de en torno a 350 mg/L. Es partir de 2010 
cuando se observa una mayor estabilización en la evolución del 
parámetro, con valores cercanos a 500 mg/L de CaCO3. 
 
 
3.3.2.2. Carbono orgánico 
El carbono orgánico total (COT) ha mantenido constantes oscilaciones a lo 
largo del tiempo, variando de 1 a 10 mg/L de C, con un promedio de 5 
mg/L (Fig. 3.18). Los años 2008 y 2009 registraron los valores de COT más 
elevados, aunque hacia 2010 el carbono orgánico disminuyó, 
encontrándose sus valores más bajos al inicio del 2011, con una 
concentración cercana a los valores mínimos del rango.  
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Fig. 3.18. Parámetros fisicoquímicos de conductividad eléctrica, pH, dureza total, y 
carbono orgánico total en el punto de muestreo ICA del Azud de San Antonio de 
Requena. Las líneas continua y discontinua indican respectivamente la mediana y 
media, los límites de la caja los percentiles 25 y 75, y las líneas externas los 
percentiles 10 y 90. 
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3.3.2.3. Nutrientes mayoritarios 
Respecto a los nutrientes inorgánicos (Fig. 3.19), las elevadas 
concentraciones de todos ellos evidencia la persistencia de la 
contaminación en las aguas del Río Magro, que si bien está a niveles 
inferiores a los alcanzados en la etapa previa a la puesta en marcha de las 
EDAR de Utiel y Requena, todavía mantiene niveles muy elevados tanto 
por la continuación de los aportes como por la carga acumulada en los 
sedimentos del lecho fluvial. En general se observó una elevada 
concentración de amonio (NH4) en el Río Magro, mostrando ésta un 
promedio de 47 μM, y un valor máximo puntual a mediados del 2006 de 
491 μM. A excepción de este valor extremo, las concentraciones de NH4 no 
presentaron durante el periodo analizado cambios notables, a excepción 
de incrementos hasta valores cercanos a 100 μM observados en los años 
2007 y 2009. 
 
El nitrito (NO2) presentó una concentración promedio de 9,77 μM del 
año 2005 al 2011, mostrando mayores oscilaciones que las observadas en 
la dinámica del amonio (Fig. 3.19). Cabe mencionar igualmente que a 
mediados del año 2007 se observó un valor máximo de 50 μM, siendo la 
concentración más elevada medida en todo el periodo. En cualquier 
caso, a partir del 2008, las concentraciones se mantuvieron sin cambios 
relevantes, con una concentración próxima a 6,5 μM.  
 
El nitrato (NO3) presentó concentraciones elevadas en el Río Magro con 
un promedio de 266 μM (Fig. 3.19). Al inicio del 2006 se registraron hasta 437 
μM, sin embargo, se observó también un descenso considerable ese mismo 
año hasta alcanzar valores de 56 μM. La concentración máxima de NO3 se 
observó al inicio del año 2007 (645 μM). En el periodo 2008-2011 la 
concentración de NO3 se mantuvo de forma regular alrededor de 260 μM, 
a excepción de una disminución (53 μM) observada hacia finales del 2009. 
 
El fosfato (PO4) fluctuó de forma más notable a lo largo del tiempo, con 
una concentración promedio de 7,76 μM (Fig. 3.19). La concentración de 
fosfato durante el 2005 fue inferior a 7 μM, mientras que a mediados de 
2006 la concentración promedio fue de 12,22 μM, alcanzándose valores de 
22 μM a mediados de año. Posteriormente, a mediados del 2007 y 2008, se 
observaron ligeros aumentos. La menor concentración de fosfato se 
registró a inicio de 2010 (2.73 μM), mientras que el resto del tiempo esta se 
mantuvo en torno a 6 μM. 
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Fig. 3.19. Concentraciones de los nutrientes inorgánicos principales en la forma de 
amonio (NH4), nitrito (NO2), nitrato (NO3), y ortofosfato (PO43-) en el punto de 
muestreo ICA del Azud de San Antonio de Requena. Las líneas continua y 
discontinua indican respectivamente la mediana y media, los límites de la caja los 
percentiles 25 y 75, y las líneas externas los percentiles 10 y 90. 
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3.3.2.4. Contenido orgánico del sedimento 
Con respecto al contenido orgánico de los sedimentos estudiados, los 
resultados obtenidos en nuestros análisis denotan distintas características 
en función de su localización a lo largo del cauce (Fig. 3.20). Los puntos de 
muestreo adyacentes a las mayores áreas urbanas (Fig. 3.7) presentaron un 
sedimento con elevada carga orgánica (Fig. 3.20). A partir de San Antonio 
de Requena se observó cierta variación en los valores de %MO, aunque de 
manera general los sedimentos mostraron valores no inferiores al 10%. Los 
porcentajes de materia orgánica más elevados se observaron en la 
mayoría de los azudes. El contenido de agua (% H2O) también varió entre 
los distintos sedimentos (Fig. 3.20). En el punto más cercano a la cabecera 
(Los Tunos/Caderón) se observaron los valores más bajos, siendo estos en 
promedio del 30 %. En San Antonio se observan valores que variaron entre 
el 20 y 70%, con un promedio alrededor del 50%. En los puntos más alejados 
de la cabecera, se observó un ligero incremento en el contenido hídrico, 
con un promedio de 60 %, siendo el azud de la Hiedra el que registró el 
valor más elevado (67%).  
 
La demanda química de oxígeno (DQO) presentó los valores más bajos 
en la zona de Los Tunos/Calderón con una media de 50 mg O2/L· g p.s. 
(Fig. 3.21), mientras que las zonas de los azudes presentaron los valores más 
elevados. En la zona de San Antonio, se observó una media cercana a 80 
mg O2/L· g p.s. A partir de este punto la DQO presentó un claro aumento, 
alcanzando 160 mg O2/L· g p.s. La DQO presentó valores promedio de 
entre 70 y 100 mg O2/L· g p.s a partir de unos 20 km de la cabecera. La 
zona del Azud-45 presentó la media más elevada con 130 mg O2/L·g p.s. 
Por otro lado, la demanda biológica de oxígeno (DBO) presentó en la 
mayor parte del cauce valores promedio entre 10 y 20 mg O2/L·g p.s. (Fig. 
3.21). El valor de DBO5 más bajo se observó en la zona de Los 
Tunos/Calderón con un promedio de 3 mg O2/L· g p.s. La DBO5 en los 
sedimentos de la zona de San Antonio tuvo un promedio próximo a los 20 
mg O2/L· g p.s. En las zonas de San Antonio, la Ermita de San Blas y Collado 
La Galera se observaron los promedios de DBO5 más elevados. La 
biodegradabilidad de la materia orgánica en los sedimentos fue más 
elevada en los puntos cercanos a la cabecera (Fig. 3.21). Los 
Tunos/Calderón presentó la mayor biodegradabilidad, que alcanzó en 
promedio el 30 %. En el tramos más alejados de la cabecera (40 km de 
distancia) se observó la biodegradabilidad más baja (~ de 10 %). 
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Fig. 3.20. Porcentaje de materia orgánica (determinado por ignición y gravimetría) 
y contenido de agua en los sedimentos de distintos tramos del Río Magro. La 
distancia del eje de las abscisas hace mención a la distancia al inicio del Río 
Madre, afluente del Magro. 
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Fig. 3.21. DBO, DQO y biodegradabilidad (valor porcentual) en sedimentos de 
determinados tramos fluviales del Río Magro. La distancia del eje de las abscisas 
hace mención a la distancia al inicio del Río Madre, afluente del Magro. 
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3.4. Discusión  
 
Los resultados expuestos en el presente capítulo permiten valorar el estado 
ecológico de ambos sistemas de estudio, particularmente en el caso de la 
Laguna de Talayuelas, y comprobar los efectos de la contaminación 
histórica en el Río Magro. Dichos resultados permiten observar diferencias 
claras en la carga orgánica y en los procesos biológicos y fisicoquímicos 
que ocurren en ambos sistemas. En la Laguna de Talayuelas, se encuentran 
niveles más bajos de nutrientes inorgánicos, lo cual sugiere que en la 
actualidad la laguna tiene una baja cantidad de aportes y vertidos de 
residuos. Así mismo, la presencia de indicadores de contaminación fecal 
en cantidades pequeñas hace suponer que tampoco existen vertidos de 
aguas fecales considerables sino que posiblemente dicha presencia esté 
más bien asociada a los aportes fecales de la avifauna que frecuenta la 
laguna. En cambio la calidad del agua y sedimento del Río Magro 
denotan una elevada contaminación orgánica, que pone de manifiesto el 
impacto ambiental al que se encuentra expuesto actualmente, pero el 
que sufrió en el pasado y que todavía se ve reflejado en su carga interna. 
 
En lo referente a la laguna de Talayuelas, la presencia de los macrófitos 
determina la dinámica funcional de la laguna, principalmente en los meses 
de primavera, donde los macrófitos cubren completamente la superficie 
lagunar, mientras que su degradación supone el principal evento de 
aporte de nutrientes a la columna de agua que son aprovechados 
entonces por el fitoplancton. Los niveles moderadamente bajos de 
nutrientes inorgánicos observados a lo largo del ciclo sugieren que estos 
son eficientemente asimilados por los productores primarios (macrófitos, 
fitoplancton y fitobentos), y otros microorganismos osmótrofos, impidiendo 
así su acumulación en el agua. La relación molar N:P entre las fracciones 
totales de ambos nutrientes reflejan una relativa carencia de fósforo 
respecto al nitrógeno, sugiriendo que es el primero quien podría estar 
actuando como elemento limitante, aunque para demostrar este aspecto 
sería necesario llevar a cabo otro tipo de estudios experimentales. No 
obstante, Camacho et al. (2009) mencionan que, durante el periodo 
estival, se detecta en esta laguna la presencia de cianobacterias 
nostocales, las cuales tienen capacidad para fijar nitrógeno, circunstancia 
que les proporciona una cierta ventaja competitiva cuando este elemento 
escasea. Es posible sugerir por tanto una cierta escasez de nitrógeno 
durante este periodo con respecto al fósforo, asociada tal vez al proceso 
de descomposición de los macrófitos. Las máximas concentraciones de 
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nutrientes inorgánicos detectadas en la época inicial de llenado podrían 
deberse probablemente a la mineralización de restos orgánicos de 
vegetación provenientes del ciclo hidrológico anterior y a los aportes 
desde la cuenca que se diluyen en un menor volumen. Igualmente, a esto 
podría contribuir una falta de consumo por parte de los macrófitos lo 
cuales aún no se habían desarrollado. Por otra parte, el incremento en las 
concentraciones de fósforo podría tener un importante papel en el 
desarrollo de los macrófitos, los cuales son capaces de extraer este 
nutriente del sedimento, pudiendo aumentar así su concentración en el 
agua.  
 
Las características morfológicas de la Laguna de Talayuelas, esto es, 
ausencia de entradas bien definidas a través de cursos de agua y una 
cuenca de captación pequeña, facilitan el hecho de que los aportes de 
materia orgánica sean principalmente de origen autóctono, ya sea ésta 
proveniente tanto del fitoplancton como de los macrófitos. Es conocido el 
hecho de que los macrófitos pueden afectar con su presencia a la 
dinámica de nutrientes (Clarke 2002, Shilla et al. 2006), actuando como 
eslabón entre los procesos hidroquímicos de intercambio que se producen 
entre el agua y el sedimento, de lo que parece que la laguna de 
Talayuelas es un buen ejemplo. Esta influencia de los macrófitos en el 
funcionamiento de la laguna se ve reflejada en varios aspectos. Se 
observa por ejemplo como los sólidos en suspensión son más elevados al 
inicio del ciclo hidrológico, durante el periodo en el que no se advierte un 
importante desarrollo de los macrófitos y por tanto, la resuspensión del 
sedimento es mayor. Por otra parte, la contribución de la materia orgánica 
a los sólidos en suspensión aumenta conforme avanza el ciclo hidrológico, 
de tal modo que, al final de este, la materia orgánica representa casi la 
totalidad de la concentración de seston. Este incremento responde al 
aumento de los restos de macrófitos en descomposición y, sobre todo, al 
desarrollo del fitoplancton, más pronunciado durante el verano. Como se 
ha mencionado anteriormente, el marcado carácter endorreico de la 
laguna conlleva que no existan importantes aportes a través de un curso 
de agua superficial bien definido, por lo que los sólidos en suspensión 
presentes provienen principalmente del fitoplancton, cuando este se 
desarrolla en mayor medida, así como de la resuspensión de los 
sedimentos y/o de los restos de la biota autóctona en descomposición. 
 
La importancia de los procesos internos de la laguna en la regulación 
de las características químicas del agua se ve reflejada en parte en el 
estudio de la fluorescencia de la materia orgánica disuelta coloreada 
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(CDOM). Los aportes alóctonos son probablemente de origen agrícola, y 
ganadero, aunque, como se ha dicho, no son demasiado relevantes en 
comparación con el CDOM producido dentro de la laguna. La dinámica 
de la materia orgánica autóctona presenta una variación que parece 
guardar relación con el estado fisiológico de los macrófitos, siendo en 
cualquier caso la fracción proteica autóctonala más importante. Sus 
concentraciones máximas coinciden con el periodo de mayor desarrollo 
de los macrófitos, durante la primera mitad del periodo de inundación, lo 
que sugiere que es en esta época cuando se produce una importante 
excreción de materia orgánica por parte de estos macrófitos y/o del 
fitoplancton. No obstante, durante el periodo de descomposición de los 
macrófitos, en la segunda mitad del ciclo hidrológico, la materia orgánica 
proteica sigue siendo el tipo dominante, y en buena parte puede derivar 
de dicha descomposición mediada por la actividad bacteriana, ya que es 
en este periodo cuando se observan las máximas densidades de 
bacterioplancton y dado que los hidrófitos, es proporcionan una fuente de 
carbono menos recalcitrante que otros aportes alóctonos de biomasa 
vegetal (Shilla et al. 2006).  
 
En el patrón productivo de la Laguna de Talayuelas aparecen dos fases 
bien diferenciadas, una primera en primavera, en la que los macrófitos son 
los productores primarios dominantes, y una segunda, estival, en la que la 
liberación de nutrientes por la descomposición de parte de los macrófitos 
permite el desarrollo del fitoplancton sustentado por dichos nutrientes, 
pasando éste a ser el grupo con mayor contribución a la producción 
primaria de la laguna. Por lo que se refiere a la producción primaria de los 
macrófitos. Su producción máxima se presenta en las etapas iniciales tras el 
llenado, manteniéndose alta, aunque decreciente, a lo largo de la 
primavera, alcanzando los valores más bajos en la época estival, en la que 
su propia descomposición genera las mayores tasas globales de 
respiración en el sistema. La producción de todo el sistema (macrófitos-
fitoplancton-fitobentos) resulta en una producción neta positiva (fase 
autotrófica) durante buena parte de la primavera, mientras que el paso de 
la fase productiva a la fase de descomposición en gran parte de los 
macrófitos hace que se pase a una fase heterotrófica que perdura desde 
final de primavera y que se extiende a lo largo del verano, si bien el 
desarrollo estival de Potamogeton gramineus permite una cierta 
recuperación de la producción macrofítica hacia finales del ciclo 
hidrológico (al no haberse secado la laguna en verano, contrariamente a 
lo habitual). Al analizar el balance de producción/respiración de la laguna 
se observa que existe un gran consumo por parte de los microorganismos 
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durante la época estival debido a la elevada cantidad de materia 
orgánica fácilmente degradable producida por los hidrófitos en la 
primavera, de manera que durante buena parte del estío el sistema en su 
conjunto presenta un déficit productivo con exceso de biomasa 
previamente acumulada que se traduce en una fase heterotrófica durante 
gran parte del verano. De manera general, el patrón productivo de la 
laguna suele coincidir con el descrito por Williams (2006), en sistemas 
someros temporales donde existe una primera fase autotrófica que 
coincide con el periodo primaveral, mientras que el decaimiento estival de 
los macrófitos lleva al sistema a una fase heterotrófica estival 
(generalmente previa a su desecación). 
 
La biomasa del fitoplancton se encuentra a su vez relacionada con el 
ciclo de producción y descomposición de los macrófitos, en donde el 
mayor desarrollo del fitoplancton coincide con la fase menos productiva 
del compartimento bentónico. Es un aspecto conocido la capacidad que 
tienen los macrófitos de retener grandes cantidades de nutrientes durante 
sus etapas de máximo desarrollo (Ozimek et al. 1993, Marion & Paillisson 
2003), lo que probablemente aumente su capacidad competitiva frente al 
fitoplancton. Circunstancialmente, esto podría verse favorecido por la 
potencial capacidad que tienen estos macrófitos parar sintetizar 
compuestos químicos alelopáticos, los cuales dañan químicamente las 
estructura de la clorofila y la ficocianina, atenuando así las tasas 
fotosintéticas del fitoplancton (Polio et al. 1993, Chang et al. 2007, Cheng 
et al. 2008) o incluso inhibiendo su crecimiento (Wang et al. 2004). Por el 
contrario, cuando estos macrófitos entran en la fase de descomposición en 
la laguna, permiten la liberación de importantes cantidades de nutrientes 
almacenados en sus tejidos, proceso ya descrito en otros estudios 
(Newbold et al. 1992). De este modo, y contrariamente a lo observado 
anteriormente, estos macrófitos incrementarían la disponibilidad de 
nutrientes del fitoplancton, que junto con el aumento de las temperaturas y 
disponibilidad de luz, favorecería su desarrollo, en lo que cabría considerar 
un ciclo de productividad característico de lagunas someras temporales 
de estas características.  
 
Por lo que respecta a la abundancia relativa de los diferentes grupos de 
la comunidad del fitoplancton, aunque este trabajo no se hizo un estudio 
pormenorizado del mismo, existe un estudio paralelo (Camacho et al. 2009) 
donde se observan cambios importantes durante el ciclo. La dominancia 
de las cianobacterias durante el periodo de descomposición de los 
macrófitos podría deberse en parte a la liberación de nutrientes antes 
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mencionada, pudiéndose en este caso reconocer un proceso de 
enriquecimiento natural de la laguna, durante el cual estas cianobacterias 
encontrarían condiciones favorables a su desarrollo en comparación a 
otros grupos. Esto parece indicar que es un proceso que puede darse en la 
laguna de forma regular, tras la liberación de nutrientes inherente a la 
descomposición de los macrófitos. Se ha observado que las poblaciones 
fitoplanctónicas primaverales fueron en general algo más diversas que las 
estivales (Camacho et al. 2009). Este hecho puede estar asociado al 
periodo de mayor actividad biológica en la laguna, generadora así mismo, 
de una mayor diversidad de nichos que permite una diversidad más alta 
en las taxocenosis estudiadas. La mayor abundancia de euglenófitas y 
otras flageladas se produce durante el periodo estival, probablemente 
asociada a un aumento en la disponibilidad de materia orgánica. 
 
Como se menciona anteriormente, se tiene referencias de algunos 
vertidos puntuales ricos en materia orgánica y nutrientes en la laguna de 
Talayuelas, los cuales habrían generado en su día un proceso de 
eutrofización, sin embargo, el análisis llevado a cabo con sedimentos de la 
laguna parece indicar que los impactos antrópicos sufridos con 
anterioridad a su declaración como microreserva no han producido una 
excesiva afección sobre estos. Cabe señalar además que, aunque en el 
momento de la obtención de las muestras de sedimento la laguna estaba 
seca, el contenido en agua de los sedimentos era bastante alto, lo cual 
señala la importancia de la laguna para mantener la humedad edáfica y 
la flora hidrófila incluso en la época de desecación. Aun siendo posible 
que exista una cierta huella de vertidos de contaminación orgánica en 
estos sedimentos, su baja biodegradabilidad sugiere que esta materia 
orgánica tendría su origen mayoritariamente en la acumulación de restos 
vegetales propios de la laguna y de la cuenca circundante, los cuales no 
parecen ser capaces de generar una alta demanda de oxígeno por sí 
mismos. Caso diferente es el de la descomposición de la fracción 
biodegradable de los macrófitos de desarrollo temporal, que se 
descompone cada año, generando los descensos en la concentración de 
oxígeno y la fase heterotrófica en la que parece entrar la laguna. Estos son 
procesos que cabe considerar como naturales dentro del funcionamiento 
la laguna, pero que podrían en cualquier caso haberse visto acentuados o 
modificados por un empeoramiento del estado trófico de la laguna 
consecuencia de los vertidos incontrolados en el pasado.  
 
Al analizar la calidad del agua y sedimento del Río Magro se aprecia 
considerablemente, y al contrario que en la Laguna de Talayuelas, una 
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elevada carga orgánica, producto en buena parte de la actividad 
humana en la zona. Al analizar las variables fisicoquímicas, se observan, por 
ejemplo, valores de conductividad elevados, en parte como 
consecuencia de la geología de la cuenca, pero también de los apartes 
de aguas servidas que son enriquecidos en sales. EL CaCO3 en las aguas 
del río debe provenir principalmente de la disolución de las rocas de la 
cuenca, las cuales están compuestas principalmente de arcillas y 
carbonatos del cretácico (Cendrero et al. 1986). Esta elevada alcalinidad 
debe otorgar al sistema un efecto amortiguador, lo que explicaría la 
generalmente poca variación observada del pH a lo largo del tiempo.  
 
Las altas concentraciones de carbono orgánico total (COT) medidas en 
las aguas del Río Magro son atribuibles tanto al desarrollo de la biomasa 
algal y bacteriana, especialmente en las zonas de azudes, pero también a 
sus actividades metabólicas como la excreción de metabolitos derivados 
de la actividad fotosintética, así como partículas orgánicas en 
descomposición y, sobre todo, a contribuciones externas (Sempéré et al. 
2000). Las concentraciones de COT en las aguas del Río Magro son similares 
a otros ambientes sometidos a contaminación humana (Baker et al. 2003), 
lo cual enfatiza el impacto de las actividades humanas en el metabolismo 
del ecosistema. Siendo elevados los aportes alóctonos de materia 
orgánica en el Rio Magro, cabe esperar un perenne predominio del 
metabolismo heterótrofo, lo que de nuevo contrastaría con lo 
generalmente observado en la laguna de Talayuelas, al menos con la 
primera fase dominada por la productividad de los macrófitos.  
 
La concentración de nutrientes inorgánicos en la Laguna de Talayuelas 
es en general significativamente inferior a la observada en el Río Magro. 
Las altas cantidades de nutrientes en las aguas del Río Magro pueden ser 
en parte provenientes de los campos de cultivo de los alrededores, que 
podrían ser una fuente de estos compuestos por lixiviado de nutrientes 
(Downing & McCauley 1992). El amonio podría provenir en gran parte de la 
amonificación realizada por las bacterias durante el proceso de 
descomposición de la materia orgánica del agua y del sedimento. La 
concentración promedio de nitrato en el Río Magro es superior a la del 
amonio y nitrito, lo que indica que las condiciones favorecen la oxidación 
del nitrógeno, o bien que los aportes son ahora predominantemente 
agrícolas, en contraste con los mayores aportes de aguas residuales ricas 
en sustancias reducidas como el amonio o la materia orgánica en el 
pasado. En este sentido, debe de considerarse que el nitrato es un 
producto utilizado frecuentemente en los fertilizantes químicos, por tanto, 
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sus concentraciones en el agua del Río Magro pueden ser en parte 
producto de la escorrentía desde las zonas de cultivo aledañas. 
 
La concentración de ortofosfato disuelto en el Río Magro presenta 
constantes oscilaciones a lo largo del tiempo. Los descensos de su 
concentración pueden ser resultado de su elevada asimilación por parte 
de la biota. Igualmente, este podría deberse a su precipitación y posterior 
inmovilización en los sedimentos. En este caso esta precipitación puede 
verse favorecida por la presencia de óxidos e hidróxidos de hierro y 
aluminio (Reynolds & Davies 2001) y carbonatos (Sharpley 1996). En este 
sentido, debe considerarse que el sedimento del Río Magro está formado 
por arcillas, calcitas, y carbonatos (Cendrero et al. 1986), materiales que se 
caracterizan por su elevada capacidad de adsorción de fósforo 
(Borggaard et al. 2004), lo que hace suponer una alta capacidad de este 
sistema para actuar como un sumidero de fósforo. 
 
El sedimento del Río Magro posee un mayor porcentaje de materia 
orgánica que el de la Laguna de Talayuelas, lo que parece demostrar que 
las actividades humanas y los aportes alóctonos han tenido un efecto más 
notable en el primer caso. La mayor biodegradabilidad de la materia 
orgánica acumulada en el lecho en el Río Magro indica que sus 
sedimentos son más susceptibles de generar una alta demanda de 
oxígeno, lo cual induciría condiciones de anoxia en la interfase sedimento-
agua, lo que favorece la liberación de nutrientes y la acumulación de 
compuestos tóxicos reducidos en la superficie de los sedimentos.  
 
Es muy evidente la contaminación en aquellos puntos que se 
encuentran bajo la influencia de los dos mayores núcleos urbanos de la 
zona, Utiel y Requena respectivamente, esto se hace más evidente para la 
zona de Requena, la cual concentra el doble de población. Por otra parte, 
en el punto de la ermita de San Blas, conocida zona de cultivos (Rueda et 
al. 1998) también se aprecia el impacto antrópogenico pero en menor 
medida. En cualquier caso, las zonas de azudes contienen los porcentaje 
de materia orgánica más elevados, lo cual ratifica que, a pesar de la 
construcción del EDAR´S, la recuperación del sistema no se ha logrado en 
su totalidad, particularmente en estas zonas en las que el flujo de agua 
queda notablemente retenido. Esta circunstancia hace aptos a los 
sedimentos del Río Magro para la realización en ellos de ensayos de 
biorremediación, en particular aquellos dirigidos a disminuir la carga 
orgánica. 
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En resumen, se ha observado una diferencia clara entre las 
características fisicoquímicas y ecológicas del Río Magro y la Laguna de 
Talayuelas. A diferencia de lo observado en el primer caso, los macrófitos 
son uno de los principales componentes en Talayuelas, donde 
desempeñan un papel fundamental en la producción primaria del sistema 
y en el reciclado de nutrientes. Por su parte, la elevada concentración de 
nutrientes inorgánicos y la carga orgánica del sedimento en el Río Magro 
indican el alto impacto ambiental al que se encuentra todavía expuesto. 
Estas diferencias entre ambos sistemas condicionan los procesos biológicos 
que en ellos ocurren. En lo referente a la laguna de Talayuelas, los niveles 
moderadamente bajos de nutrientes inorgánicos observados a lo largo del 
ciclo sugieren que estos son eficientemente asimilados por los productores 
primarios, principalmente por los macrófitos. Igualmente, el estado 
fisiológico de los macrófitos en la laguna determina la dinámica de 
nutrientes, ya que durante su estado de descomposición, se observa una 
liberación de nutrientes, principalmente de fósforo. Esto provoca un 
aumento considerable de la biomasa algal, indicando que el fósforo sería 
el nutriente limitante. En el caso del Río Magro, se observan 
concentraciones de nutrientes característicos de ambientes con elevada 
contaminación humana. Los sedimentos en el Río Magro poseen una 
moderada biodegradabilidad, lo cual indica que, comparados con los de 
la Laguna de Talayuelas, estos son más susceptibles de generar una alta 
demanda de oxígeno.  
 
Para entender mejor el efecto a corto-medio plazo del aporte externo 
de nutrientes y de la carga interna sobre el estado ecológico de ambos 
sistemas parece adecuado realizar pruebas experimentales en 
condiciones controladas de laboratorio. Los resultados de estos 
experimentos se describen en el Capítulos 4 (microcosmos con sedimento 
de Laguna de Talayuelas) y Capítulo 5 (microcosmos con sedimento del 
Río Magro). En el caso particular de la Laguna de Talayuelas se valoró 
también el papel de los macrófitos en la dinámica de nutrientes en la 
laguna.  
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Capítulo 4: Evaluación experimental del 
efecto en el estado trófico de la adición 
controlada de nutrientes, de la carga interna, 
y de los macrófitos en la Laguna de Talayuelas 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
4.1. Introducción 
 
El nitrógeno y fósforo constituyen importantes nutrientes inorgánicos para 
las plantas acuáticas y los organismos del plancton (Wetzel 2002). Su mayor 
o menor abundancia determina el estado trófico de los ecosistemas 
acuáticos. Una mayor abundancia de estos nutrientes en los sistemas 
acuáticos puede derivar de actividades antropogénicas tales como los 
aportes de vertidos de aguas residuales o con fertilizantes, entre otros. Estas 
actividades crean un grave problema ambiental, debido, entre otras 
razones, a la acumulación de nutrientes inorgánicos y de contaminación 
orgánica en los sedimentos, lo que provoca una alteración del 
funcionamiento global del sistema. Un ejemplo de esto lo constituye la 
micro-reserva de la Laguna de Talayuelas, humedal estacional, que por su 
riqueza de especies, constituye una verdadera isla de diversidad biológica. 
A pesar del valor ecológico de la laguna, existen informes técnicos de la 
Consejería de Medio Ambiente y Desarrollo Rural de la Junta de 
Comunidades de Castilla – La Mancha, en los que se constata la existencia 
ocasional de aportes de residuos agropecuarios (Cirujano & Medina 2002), 
lo que potencialmente habría llevado a un incremento artificial de su nivel 
trófico, y cuyos efectos podrían estar todavía manifestándose debido a la 
carga interna que alberga su sedimento. Con respecto al fósforo en 
particular, son varios los estudios que muestran experimentalmente como 
los sedimentos pueden actuar tanto como sumidero (House & Warwick 
1998, 1999) o como fuente de fósforo (Jarvie et al. 2005).  
 
Para valorar cuantitativamente el efecto que esta carga interna 
pudiera tener en la disponibilidad de fósforo en la columna de agua y por 
tanto en la evolución del estado trófico del sistema, es necesario 
establecer la concentración de fósforo en equilibrio EPC0. Se trata de un 
parámetro que define si el sedimento actúa como una fuente o sumidero 
de fósforo con respecto a la columna de agua (Pöthig et al. 2010). Este 
puede definirse como la concentración de fósforo existente en el agua, 
una vez que los procesos de adsorción y solubilización se han llevado a 
cabo en la interfase sedimento-agua. Esta concentración en particular se 
determina tras 24 horas de incubación, una vez se alcanza este punto de 
equilibrio (Pierzynski et al. 1994).  
 
La Laguna de Talayuelas posee una significativa comunidad y 
vegetación acuática (Mateo 1981, Cirujano 1995, Cirujano & Medina, 
2002), siendo una parte fundamental la existencia de fanerógamas y 
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caráceas, los cuales, cubren prácticamente todo el lecho durante la 
etapa de llenado de la laguna. La presencia de estos macrófitos influye 
notablemente en los ciclos de nutrientes en los ecosistemas acuáticos, por 
lo que cabe considerarlos como un elemento-clave en el estado trófico 
del ecosistema, ya sea debido a su capacidad para absorber nutrientes 
del sedimento (Ozimek et al. 1993; Da Silva et al. 1994; Shilla et al. 2006), o 
como fuente de los mismos dependiendo del periodo del ciclo anual 
(Barko & James 1998). En este sentido, se ha observado como durante su 
descomposición estos macrófitos pueden liberar notables cantidades de 
nutrientes (Richardson 1994). En el presente capítulo se pretende valorar el 
papel que tanto la carga interna de nutrientes del sistema en los 
sedimentos, como la presencia de macrófitos puedan tener sobre la 
regulación del estado trófico de la Laguna de Talayuelas y la estructura de 
su comunidad planctónica. Igualmente, el estudio se dirige a entender la 
influencia que los aportes externos de nutrientes inorgánicos puedan tener 
sobre estos mismos parámetros. 
 
 
4.2. Metodología 
 
4.2.1. Determinación de la concentración de fósforo en equilibrio 
(EPC0) 
 
Para determinar la capacidad de absorción y de liberación de fósforo en 
el sedimento de la Laguna de Talayuelas se estimó la concentración de 
fósforo en equilibrio (EPC0) mediante la realización de experimentos tipo 
batch, es decir, cultivo discontinuo de incubación corta, utilizando el 
protocolo descrito por Graetz & Nair (2000). Para llevar a cabo el ensayo se 
extrajeron sedimentos de 4 puntos diferentes de la laguna en los que se 
determinó el contenido de materia orgánica, encontrándose distinto 
contenido, con valores que oscilaron entre el 10 y 33 %. Los sedimentos 
fueron posteriormente tamizados a través de un tamiz de 2 mm. Con cada 
una de las muestras se preparó un set de viales de vidrio de 50 mL de 
capacidad con 100 mg de muestra, a los que se añadieron soluciones de 
fósforo inorgánico (NaH2PO4) en una proporción solución:sedimento de 
1:25, las concentraciones ensayadas fueron las siguientes: 0.001, 0.005, 0.01, 
0.1, 1, 5 y 10 mg P/L. De forma adicional, con uno de los sedimentos se 
prepararon dos set más de viales con las mismas concentraciones de 
fósforo. De estos, se utilizó un set para valorar la importancia de los 
procesos netamente químicos en la absorción de fósforo por parte del 
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sedimento para lo cual se adicionó CaCl2 (10 µM). El set restante se empleó 
para determinar la importancia de la actividad bacteriana en la absorción 
de fósforo, en este caso, se inhibió la actividad bacteriana mediante la 
adición de cloroformo. Una vez preparados los tratamientos, los viales se 
mantuvieron en agitación leve durante 24 h a 25 ± 1°C. Una vez 
transcurrido este periodo, los viales se dejaron reposar una hora y el 
sobrenadante, se pasó a través de filtrados GF/F. Posteriormente se llevó a 
cabo la cuantificación de la concentración del fósforo reactivo soluble 
presente en el agua.   
 
 
4.2.2. Experimento de adición de nutrientes considerando la 
presencia o ausencia de macrófitos 
 
En este apartado se describe el experimento llevado a cabo para 
comparar el efecto de la adición externa de nitrógeno y fósforo con los 
aportes debidos a la propia carga interna de los sedimentos. La figura 4.1 
muestra de manera esquemática el diseño experimental del mismo. En la 
experiencia se consideró también la presencia o ausencia de macrófitos 
como elemento regulador del proceso de flujo de nutrientes del sistema. 
De este modo, se incubaron 500 g sedimento en recipientes transparentes 
de 5 litros de capacidad, en los cuales se cubrió la parte ocupada por los 
sedimentos con papel aluminio para evitar su exposición a la luz (Fig. 4.2). 
Posteriormente, en cada uno de los microcosmos se añadieron 2.5 L de 
agua con una composición química similar a la de la laguna (Tabla 4.1). 
Los microcosmos fueron ubicados en una cámara climática dónde se 
mantuvieron durante todo el experimento, y en la cual fueron fijados el 
ciclo de luz (12/12h), temperatura (20°C), e intensidad lumínica (500 
µE/m2s). Bajo estas condiciones se diseñaron tres tratamientos distintos en 
función de los aportes externos de nutrientes, consistentes estos en la 
adición de sulfato de amonio [(NH4)2SO4] y fosfato monopotásico (KH2PO4) 
como fuentes de nitrógeno y fósforo respectivamente:  
 
1. Tratamiento 0x.  Sin adición de nutrientes. 
2. Tratamiento1x. Con respecto al fósforo, se añadieron 0,25 mL de una 
solución stock de fosfato monopotásico (KH2PO4) a una 
concentración de 6 mM, para llevar a los microcosmos una 
concentración final de 0.6 µM de P. Con respecto al nitrógeno, se 
añadieron 0,25 mL de una solución stock de sulfato de amonio 
(NH4)2SO4 a una concentración 100 mM-N, para conferir a los 
microcosmos una concentración final de 10 µM de N. 
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3. Tratamiento 10x. Con respecto al fósforo, se  adicionaron 2,5 mL de 
una solución stock de KH2PO4 a una concentración de 6 mM-P, para 
otorgar a los microcosmos una concentración final de 6 µM de P. 
Igualmente, del stock de (NH4)2 SO4 a una concentración 100 mM-N, 
se adicionaron 2,5 mL para llevar a los microcosmos a una 
concentración final de 100 µM de (NH4)2SO4. 
 
Estos niveles de fertilización fueron definidos en base a las 
concentraciones de fósforo y nitrógeno existentes en la laguna, otorgando 
a los microcosmos un suplemento equilibrado de nutrientes con una 
relación molar N/P de 16. La inyección de nutrientes se realizó 
semanalmente durante los 64 primeros días, posteriormente las 
fertilizaciones fueron realizadas quincenalmente. Cada uno de 
tratamientos antes mencionados fue realizado sobre 6 microcosmos, tres 
réplicas con macrófitos y tres sin macrófitos, obteniéndose así un total de 18 
microcosmos (Figura 4.1). El experimento se prolongó durante 140 días, 
periodo durante el cual el desarrollo de la biomasa de los macrófitos fue 
observada a lo largo del tiempo. En los tratamientos sin macrófitos se 
realizó una poda constante para impedir su desarrollo y mantener, en este 
sentido, las condiciones experimentales definidas al inicio. A la finalización 
del experimento, se cuantificó la biomasa de estos mediante la 
determinación de su peso seco. 
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Fig. 4.1. Diseño experimental llevado a cabo con microcosmos. Se aplicaron tres 
tratamientos, cada uno de ellos con diferentes concentraciones de nutrientes (0x, 
1x y 10x), considerando a su vez la presencia (CM) o ausencia (SM) de macrófitos  
en cada uno de ellos. 
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Tabla 4.1. Composición mineralógica del agua utilizada en el experimento llevado 
a cabo con sedimentos de la Laguna de Talayuelas. 
 
 
 
Durante los 140 días de experimento las muestras de agua fueron 
obtenidas semanalmente durante los 64 primeros días y quincenalmente 
en el tiempo posterior. Las muestras se obtuvieron siempre justo antes de 
llevar a cabo la adición de nutrientes. Para la toma de las mismas se utilizó 
una jeringa limpia con la cual se succionó un volumen de 120 mL en cada 
tratamiento y muestreo. Para la realización de los diferentes análisis este 
volumen fue distribuido del siguiente modo: 1) Un volumen de 15 mL 
previamente filtrado por filtros GF/F para la determinación del contenido 
de CDOM 2) Un volumen de 5 mL fijados con una mezcla de 
paraformaldehído y glutaraldehído (4%/25%) a una concentración final de 
10% para el estudio del bacterioplancton. 3). El seston presente en los 100 
mL restantes fue recogido en filtros GF/F para la determinación de la 
concentración de clorofila-a (Chl-a) como estimación de la biomasa algal, 
y cálculo de la relación 480/665 nm de los extractos acetónicos (i.e., 
relación carotenos versus Chl-a), como estimación del estado de 
senescencia de la población algal, pudiendo ésta deberse a una posible 
limitación por nutrientes.  
 
El agua filtrada obtenida de este filtrado para el análisis de pigmentos 
fue destinada al análisis inmediato de la concentración de nutrientes 
inorgánicos (amonio y fósforo) como medida del estado trófico. En cuanto 
al estudio del carbono orgánico disuelto, se evaluó la fracción fluorescente 
de la materia orgánica (CDOM), lo que permite trazar el origen y 
naturaleza de la materia orgánica disuelta. Finalmente, la abundancia y 
actividad metabólica del bacterioplancton, se determinó a través de la 
tinción con SYBR Green utilizada para discriminar las poblaciones con bajo 
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y alto contenido en DNA, sonda esta última específica del material 
genético, en función de su intensidad relativa de fluorescencia mediante 
citometría de flujo. De esta manera se establecieron las dinámicas del 
bacterioplancton y su posible relación con la variación en la 
concentración de nutrientes. Todos los análisis realizados se describen con 
mayor detalle en el capítulo de métodos. 
  
Una vez finalizado el experimento, se obtuvieron también muestras del 
sedimento en cada uno de los tratamientos para analizar en este el 
contenido total de fósforo (PT) y nitrógeno (NT), porcentaje de materia 
orgánica, demanda biológica de oxígeno (DBO5), demanda química de 
oxígeno (DQO) y la biodegradabilidad (ratio DBO5/DQO), estos análisis se 
realizaron tal y como se describen en el apartado de métodos. La 
estimación de PT y NT permitió valorar la disponibilidad de nutrientes en el 
sedimento, mientras que la DQO y DBO5 cuantifica la carga orgánica y 
biodegradabilidad de ésta.  
 
Con respecto al tratamiento de los datos, las medidas de dispersión 
central de las muestras se representaron mediante el uso de diagramas de 
caja (Box-plot). Por otra parte, se correlacionaron todas las variables 
mediante el análisis de correlación bivariada utilizando el coeficiente de 
correlación de Pearson con el cual se determinó la correlación entre éstas. 
También se realizaron comparaciones de medias (t de Student).mediante 
el programa estadístico SPSS v.15.0. Se realizó también un análisis de 
componentes principales con el conjunto de variables obtenidas mediante 
el programa estadístico MVSP. 
 
 
4.3. Resultados 
 
En esta sección se describen los resultados obtenidos del análisis de las 
variables estudiadas, tanto en agua como en sedimento, así como los 
resultados del análisis de la biomasa de macrófitos obtenidos a la 
finalización del experimento. Las  medidas en el agua se hicieron con una 
mayor regularidad (ver detalles en sección 4.2). Para observar mejor la 
evolución a largo plazo de las variables estudiadas, los resultados en este 
último caso se muestran representados en diagramas de cajas dónde los 
datos se agrupan en los siguientes periodos: 0-8, 16-24, 32-40, 48-56, 64-80, 
96-112, y 128-144 días.  
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4.3.1. Biomasa y cobertura de macrófitos 
 
La aparición de los macrófitos se observó a partir del día 16, y su periodo 
de descomposición comenzó a partir del día 80. A la finalización del 
experimento se cuantificó su biomasa y se calculó su cobertura con el 
objetivo de valorar su efecto en la dinámica de los nutrientes en cada uno 
de los tratamientos. La biomasa de los macrófitos tuvo un desarrollo 
diferencial entre los mismos (Fig. 4.3). Así, en los tratamientos con nula (0x) y 
moderada (1x) fertilización, la biomasa fue de 7,34 ± 8,08 y 7,77 ± 4,31 
gr/cm2  respectivamente, mientras que en los tratamientos con mayor nivel 
de nutrientes (10x) la biomasa fue en promedio inferior, mostrando un valor 
de 2,79 ± 1,922 (Fig. 4.2). Con respecto a la cobertura aproximada (Fig. 4.2), 
a la finalización del experimento esta mostró un claro patrón de descenso 
gradual conforme aumentó el nivel de fertilización, llegando a reducirse a 
entorno a un 4% en el tratamiento con más elevada fertilización.  
 
 
 
Fig. 4.2. Promedios de la biomasa y cobertura de macrófitos en los tratamientos con 
distintas adiciones de nutrientes. 
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Fig. 4.3. Desarrollo de los macrófitos en los microcosmos sin adición de nutrientes 
(10) y con adición moderada de nutrientes (14) a lo largo del tiempo. 
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Los resultados muestran por tanto un mayor desarrollo de la cobertura 
de macrófitos en los tratamientos no adicionados con nutrientes o en 
aquellos sometidos a una fertilización moderada. Por el contrario, un 
exceso de nutrientes tuvo al parecer un efecto perjudicial en el desarrollo 
de los mismos.   
 
 
4.3.2. Evolución de la concentración de nutrientes (amonio y fósforo 
reactivo soluble) 
 
Independientemente de la presencia de macrófitos, las concentraciones 
de amonio mostraron niveles mínimos, cercanos al límite de detección, 
durante la fase inicial del experimento (Fig. 4.4). Posteriormente, a partir de 
los 24 días de incubación, se observó en ambos casos un aumento 
gradual, más acusado en ausencia de macrófitos. Al comparar la 
concentración de amonio en función de la presencia de macrófitos, 
durante el periodo inicial, y particularmente en el tratamiento no 
adicionado con nutrientes (0x), las concentraciones promedio de amonio 
en ausencia de macrófitos fueron de modo general significativamente 
superiores, generalmente con un nivel de confianza superior al 99%, con p 
valores de 0,0005, 0,0011, 0,0002, 0,024, que se corresponden con los 
periodos de 32-40, 38-56, 96-112, 128-144 días respectivamente (Fig. 4.4). 
Estas diferencias fueron menos acusadas, e incluso no significativas en 
algunos casos (Fig. 4.4), en ambos tratamientos adicionados con nutrientes 
(1x y 10x), más particularmente en el tratamiento 10x, dónde en algún caso 
se observaron incluso concentraciones más elevadas en presencia de 
macrófitos.  
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Fig. 4.4. Diagrama de cajas de las concentraciones de amonio (NH4) y fósforo 
reactivo soluble (SRP) en los microcosmos expuestos a las diferentes condiciones 
experimentales: sin adición de nutrientes (0x), adición media (1x) y adición alta 
(10x); expuestos respectivamente a la ausencia (blanco) o presencia (gris) de 
macrófitos. Los símbolos * y ** indican diferencias significativas al nivel del 95 y 99% 
respectivamente entre los tratamientos con y sin macrófitos .El periodo de desarrollo 
de macrófitos se observó entre los días 16 y 80. Las líneas continua y discontinua 
indican respectivamente la mediana y media, los límites de la caja los percentiles 
25 y 75, y las líneas externas los percentiles 10 y 90. 
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Al analizar el conjunto de p-valores, se observan diferencias significativas 
en la concentración de amonio en los tratamientos sin macrófitos durante 
el inicio del experimento (durante los primeros ocho días) y en la fase final 
(entre los 80 y 144 días). Estas diferencias se observaron principalmente 
entre los tratamientos 0x y 1x, y entre 1x y 10x. En los tratamientos con 
macrófitos las diferencias significativas ocurrieron en el periodo de mayor 
desarrollo de los macrófitos (Tabla 4.2).  
 
 
Tabla 4.2. Conjunto de p-valores obtenidos en las pruebas t de Student realizadas 
para comparar la concentración de amonio entre los distintos niveles de 
fertilización durante el transcurso del experimento, en el cual, el periodo de 
desarrollo de macrófitos se observó entre los días 16 y 80. Contiguo al valor 
significativo se muestra entre paréntesis el tratamiento con el valor más elevado. 
 
 
 
 
 
Tabla 4.3. Conjunto de p-valores obtenidos en las pruebas t de Student realizadas 
para comparar la concentración de fósforo reactivo soluble entre los distintos 
niveles de fertilización durante el transcurso del experimento, en el cual, el periodo 
de desarrollo de macrófitos se observó entre los días 16 y 80. Contiguo a los valores 
de significancia se muestra entre paréntesis el tratamiento con el valor más 
elevado. 
 
 
 
 
La concentración de fósforo reactivo soluble se mantuvo generalmente 
en niveles mínimos (<1 µM) hasta los 60 días de incubación (Fig. 4.4). A 
partir de aproximadamente 11 semanas se observaron las diferencias más 
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notables en función de la presencia de macrófitos. Así, en ausencia de 
estos, la concentración de fósforo aumentó solo ligeramente, 
manteniéndose en niveles en torno a 2 µM independientemente del nivel 
de fertilización. Por el contrario, la cantidad de fósforo disuelto en el agua 
mostró un aumento notable y significativo en los tratamientos con 
presencia de macrófitos, coincidiendo con el inicio de la descomposición 
de estos. Este aumento fue más acusado en el tratamiento 0x, dónde 
además la biomasa de macrófitos era mayor. Por el contrario, este 
incremento de la concentración de fósforo fue más progresivo en los 
tratamientos con fertilización moderada (1x) y algo más leve en el 
tratamiento con fertilización elevada (10x). En general, la presencia y la 
biomasa de los macrófitos regularon de forma clara la presencia y 
disponibilidad del fósforo y nitrógeno. Este efecto se manifestó 
principalmente en los tratamientos sin o con dosis medias de nutrientes. Lo 
anterior podría responder a que los macrófitos tuvieron un menor desarrollo 
cuando fueron expuestos a adiciones altas de nutrientes. 
 
 
4.3.3. Pigmentos fotosintéticos 
 
Durante el transcurso del experimento se midieron las concentraciones  de 
clorofila-a (Chl-a) como estimación de la biomasa fitoplanctónica. 
Únicamente en la fase inicial del experimento (0-24 días) se observó un 
incremento de la concentración de Chl-a proporcional a la fertilización, en 
este periodo no se apreciaba un desarrollo significativo de los macrófitos. 
En este sentido los incrementos más notables se observaron en el 
tratamiento con alto nivel de fertilización (10x) con concentraciones 
promedio de en torno a 15 µg/L y en algunos casos cercanas a 30 µg/L. En 
cualquier caso, las concentraciones de Chl-a fueron en promedio durante 
todo el experimento más elevadas en presencia de macrófitos, siendo las 
diferencias estadísticamente significativas en este sentido más habituales 
en ausencia de fertilización (Fig. 4.5), dónde los macrófitos presentaron un 
mayor desarrollo. Las concentraciones más elevadas (~50 µg/L) en estos 
tratamientos no fertilizados se observaron transcurridas unas 18 semanas de 
incubación, coincidiendo con la presencia de macrófitos ya en fase de 
descomposición.  
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Fig. 4.5 Diagrama de cajas de la concentración de clorofila-a (Chl-a) y la relación 
carotenos/clorofila-a (480nm/665nm) en los microcosmos expuestos a las diferentes 
condiciones experimentales: sin adición de nutrientes (0x), adición media (1x) y 
adición alta (10x); expuestos respectivamente a la ausencia (blanco) o presencia 
(gris) de macrófitos. Los símbolos * y ** indican diferencias significativas al nivel del 
95 y 99% respectivamente entre los tratamientos con y sin macrófitos. El periodo de 
desarrollo de macrófitos se observó entre los días 16 y 80. Las líneas continua y 
discontinua indican respectivamente la mediana y media, los límites de la caja los 
percentiles 25 y 75, y las líneas externas los percentiles 10 y 90. 
 
 
La relación entre pigmentos carotenoides y Chl-a, estimada como el 
cociente entre las absorbancias a 480 nm y 665 nm de los extractos 
acetónicos, fue variable durante el experimento, siendo en promedio 
ligeramente superiores en los tratamientos sin (0x) o con fertilización 
moderada (1x) en los tratamientos sin macrófitos (Fig. 4.5). En cualquier 
caso, los valores más elevados, indicando en este sentido una mayor 
presencia de fitoplancton poblaciones senescentes, se observaron en el 
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tratamiento 10x entre los 24 y 40 días de incubación, periodo posterior al 
máximo incremento de Chl-a anteriormente aludido (Fig. 4.5). A excepción 
de algún caso, los ratios significativamente más elevados se observaron 
generalmente en ausencia de macrófitos, y de manera más habitual en los 
tratamientos sin adición de nutrientes (0x). En cualquier caso, en presencia 
de macrófitos y a partir de los 40 días de experimento, el tratamiento no 
fertilizado mostró valores significativamente más elevados que el 
tratamiento con alta fertilización (Tabla 4.5). 
 
 
Tabla 4.4. Conjunto de p-valores obtenidos en las pruebas t de Student realizadas 
para comparar la concentración de clorofila-a entre los distintos niveles de 
fertilización durante el transcurso del experimento. Contiguo al valor de 
significancia se muestra entre paréntesis el tratamiento con el valor más elevado. El 
periodo de desarrollo de macrófitos se observó entre los días 16 y 80. 
 
 
 
 
 
Tabla 4.5. Conjunto de p-valores obtenidos en las pruebas t de Student realizadas 
para comparar la relación carotenos/clorofila-a (480nm/665nm) entre los distintos 
niveles de fertilización durante el transcurso del experimento en el cual, el periodo 
de desarrollo de macrófitos se observó entre los días 16 y 80. Continuo al valor de 
significancia se muestra entre paréntesis el tratamiento con el valor más elevado. 
 
 
 
 
En resumen, la dinámica de los pigmentos fotosintéticos indica influencia 
en la comunidad del fitoplancton en función de la presencia de 
macrófitos. En general, los niveles de Chl a fueron más elevados con la 
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presencia de macrófitos. En cambio, el ratio 480/665 nm  fue muy bajo en 
ambos tratamientos, aunque se observó que este ratio fue ligeramente 
más elevado en ausencia de macrófitos. 
 
 
4.3.4. Materia orgánica fluorescente (CDOM) 
 
Mediante la realización de matrices de excitación emisión con muestras de 
agua filtradas fue posible detectar dos tipos principales de materia 
orgánica fluorescente (CDOM) disuelta, los cuales estuvieron presentes en 
todas las muestras. En la figura 4.6 pueden visualizarse dos componentes 
con pares de excitación/emisión de torno a 245/430 nm (CDOMh1) y 
310/420 nm (CDOMh2) respectivamente. De forma genérica estos máximos 
de emisión de fluorescencia se corresponden con ácidos húmicos de 
origen terrestre. En la Tabla 4.6 se describen ambos componentes y el 
origen de los mismos.  
 
 
 
Fig. 4.6. Espectro de excitación y emisión de la fracción fluorescente de la materia 
orgánica, con longitudes de excitación-emisión Ex 245nm – Em430nm y Ex 310 nm – 
Em 420 nm. 
 
 
La señal de fluorescencia de ambos pares varió en función de la 
presencia de macrófitos y en menor medida del grado de fertilización (Fig. 
4.7). Independientemente de ambos factores experimentales, la señal de 
fluorescencia asociada a ambos tipos de materia orgánica mostró un 
aumento progresivo durante los primeros 64 días de incubación, aunque 
de forma más acusada en el caso del par Ex310/Em422 (CDOMh2), el cual 
se corresponde con ácidos húmicos de origen terrestre antropogénico 
acumulados muy probablemente en el sedimento y que han ido 
difundiendo al agua a lo largo del experimento. En cualquier caso, y 
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también de forma más evidente en el tipo CDOMh2, la señal fue en 
general significativamente más elevada en ausencia de macrófitos, 
particularmente en los tratamientos sometidos a moderada (1x) o nula (0x) 
fertilización externa. Estas diferencias fueron más acusadas a partir de los 
64 días de incubación, dónde en estos casos se observó un notable 
descenso de la señal en los tratamientos con presencia de macrófitos. No 
obstante, estos tratamientos mostraron también una mayor dispersión de 
los valores como muestran los diagramas de cajas (Fig. 4.7). Por otro lado, 
una notable variación cualitativa de este CDOM se refleja de forma clara 
en la progresiva y general disminución que muestra el cociente entre 
ambas señales, consecuencia de un descenso relativo de la fracción 
asociada a la señal del par Ex/Em 245/430 nm (CDOMh1) correspondiente 
a ácidos húmicos de origen terrestre acumulados en el lecho (Fig. 4.8). 
Dicho descenso se produjo independiente del grado de fertilización y de la 
presencia o ausencia de macrófitos, siendo en cualquier caso algo más 
acusada en presencia de estos y con moderada o nula fertilización 
externa.  
 
Tabla 4.6. Principales tipos que constituyen al CDOM en los microcosmos. Siguiendo 
a  de Stedmon & Markager (2005). 
 
 
 
 
Tabla 4.7. Conjunto de p-valores obtenidos en las pruebas t de Student realizadas 
para comparar la señal de fluorescencia asociada a la materia orgánica del par 
de excitación-emisión Ex245nm/Em430nm entre los distintos niveles de fertilización 
durante el transcurso del experimento. Contiguo al valor de significancia se muestra 
entre paréntesis el tratamiento con el valor más elevado. El periodo de desarrollo 
de macrófitos se observó entre los días 16 y 80. 
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Fig. 4.7. Diagrama de cajas de la materia orgánica fluorescente (pares excitación-
emisión Ex245nm/Em430nm y Ex310nm/Em420nm) en los microcosmos expuestos a 
las diferentes condiciones experimentales: sin adición de nutrientes (0x), adición 
media (1x) y adición alta (10x); expuestos respectivamente a la ausencia (blanco) 
o presencia (gris) de macrófitos. Los símbolos * y ** indican diferencias significativas 
al nivel del 95 y 99% respectivamente entre los tratamientos con y sin macrófitos. El 
periodo de desarrollo de macrófitos se observó entre los días 16 y 80. Las líneas 
continua y discontinua indican respectivamente la mediana y media, los límites de 
la caja los percentiles 25 y 75, y las líneas externas los percentiles 10 y 90. 
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Tabla 4.8. Conjunto de p-valores obtenidos en las pruebas t de Student realizadas 
para comparar la señal de fluorescencia asociada a la materia orgánica del par 
de excitación-emisión Ex310nm/Em420nmentre los distintos niveles de fertilización 
durante el transcurso del experimento Contiguo al valor de significancia se muestra 
entre paréntesis el tratamiento con el valor más elevado. El periodo de desarrollo 
de macrófitos se observó entre los días 16 y 80. 
 
 
 
 
 
Tabla 4.9. Conjunto de p-valores obtenidos en las pruebas t de Student realizadas 
para comparar los cocientes entre las señales de fluorescencia de los pares 
excitación-emisión Ex245nm/Em430nm y Ex310nm/Em420nmentre los distintos niveles 
de fertilización durante el transcurso del experimento. Contiguo al valor de 
significancia se muestra entre paréntesis el tratamiento con el valor más elevado. El 
periodo de desarrollo de macrófitos se observó entre los días 16 y 80. 
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Fig. 4.8. Diagrama de cajas del cociente entre las señales de fluorescencia de los 
pares excitación-emisión Ex245nm/Em430nm y Ex310nm/Em420nmen los 
microcosmos expuestos a las diferentes condiciones experimentales: sin adición de 
nutrientes (0x), adición media (1x) y adición alta (10x); expuestos respectivamente a 
la ausencia (blanco) o presencia (gris) de macrófitos. Los símbolos * y ** indican 
diferencias significativas al nivel del 95 y 99% respectivamente entre los tratamientos 
con y sin macrófitos. El periodo de desarrollo de macrófitos se observó entre los días 
16 y 80. Las líneas continua y discontinua indican respectivamente la mediana y 
media, los límites de la caja los percentiles 25 y 75, y las líneas externas los 
percentiles 10 y 90. 
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De manera general, los dos tipos de CDOM encontrados en este 
experimento presentaron una señal de fluorescencia  que varió en función 
de la presencia de macrófitos, observándose una señal más elevada en 
ausencia de estos. En cambio, al estudiar la calidad del CDOM, en los 
tratamientos con presencia de macrófitos se observó una mayor variación 
cualitativa del CDOM, principalmente debido a los cambios observados en 
el componente asociado al par de excitación/emisión 245/430nm.  
 
 
4.3.5. Bacterioplancton 
 
El análisis de citometría de flujo permitió cuantificar tanto la abundancia 
del bacterioplancton en los distintos tratamientos como discriminar las 
subpoblaciones con bajo (LDNA) y alto (HDNA) contenido en DNA, esto 
último en función de su intensidad relativa de fluorescencia (Fig. 4.9). En 
general se observó un aumento progresivo en el tiempo tanto de la 
abundancia de bacterias como de la proporción de HDNA. El incremento 
de la abundancia se prolongó hasta casi los tres meses de experimento, 
llegándose a alcanzar densidades promedio que oscilaron entre 1,0x107 y 
1,5x107cel/mL en todos los niveles de fertilización, y con valores máximos 
cercanos a 7.2 x107cel/mL en los tratamientos 1x con macrófitos alrededor 
del día 140. Por el contrario, el aumento de la proporción de la 
subpoblación HDNA se limitó a los 40 primeros días de ensayo (Fig. 4.10), 
llegándose a alcanzar en promedio valores de en torno al 50%. Esta 
tendencia al incremento de esta subpoblación fue algo más prolongada 
en los tratamientos no adicionados con nutrientes, pero más acusada y 
significativamente más elevada (Fig. 4.10) en los tratamientos con elevada 
fertilización, en los cuales se alcanzaron valores promedio del 65% 
transcurridas tan solo dos semanas de incubación. Con respecto a las 
abundancias, únicamente en las fases iniciales el tratamiento con alta 
fertilización mostró ocasionalmente valores significativamente superiores al 
resto de tratamientos (Tabla 4.10), por el contrario éstas fueron 
significativamente más elevadas en ausencia de fertilización trascurridos 80 
días de experimento.    
 
La presencia de macrófitos no generó ningún efecto notable en la 
abundancia de bacterias pero sí en su estado fisiológico dependiendo del 
desarrollo del experimento. Así, solo ocasionalmente se observaron 
densidades en promedio más elevadas en ausencia de macrófitos, en 
particular en ambos tratamientos adicionados con nutrientes (1x y 10x). Por 
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el contrario, la proporción de la HDNA en presencia de macrófitos 
descendió de forma en los tratamientos no fertilizados a partir de los 56 días 
de incubación, siendo esta diferencia significativa 95% entre los días 80 y 
120. En los tratamientos con algún grado de fertilización se observó una 
tendencia similar, aunque únicamente se observaron diferencias 
significativas en el tratamiento con adición moderada (1x) durante el 
periodo entre 56 y 80 días. 
 
 
 
Fig. 4.9. Dot-plots obtenidos mediante citometría de flujo donde se localizan las 
poblaciones de bacterioplancton con diferente contenido en DNA. En los 
diagramas puede observarse la evolución temporal de las poblaciones a lo largo 
del experimento. En la gráfica a) que corresponde al día 0, la población 
bacteriana es mínima. b) Día 16, se observa un incremento claro de la población. 
c) Finalmente, en el día 160 se observa ya la presencia  clara de subpoblaciones de 
bacterias con emisiones de fluorescencia distintas, esto es, con bajo (LDNA) o alto 
(HDNA) contenido de DNA. 
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Fig. 4.10. Diagrama de cajas de la abundancia del bacterioplancton (cel/mL) y la 
sub-población de este con alto contenido en DNA (%HDNA) en los microcosmos 
expuestos a las diferentes condiciones experimentales: sin adición de nutrientes 
(0x), adición media (1x) y adición alta (10x); expuestos respectivamente a la 
ausencia (blanco) o presencia (gris) de macrófitos. El símbolo * indica diferencias 
significativas al nivel del 95 entre los tratamientos con y sin macrófitos. El periodo de 
desarrollo de macrófitos se observó entre los días 16 y 80. Las líneas continua y 
discontinua indican respectivamente la mediana y media, los límites de la caja los 
percentiles 25 y 75, y las líneas externas los percentiles 10 y 90. 
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Tabla 4.10. Conjunto de p-valores obtenidos en las pruebas t de Student realizadas 
para comparar la abundancia de bacterioplancton entre los distintos niveles de 
fertilización durante el transcurso del experimento, en el cual, el periodo de 
desarrollo de macrófitos se observó entre los días 16 y 80. Contiguo al valor de 
significancia se muestra entre paréntesis el tratamiento con el valor más elevado. 
 
 
 
 
 
Tabla 4.11. Conjunto de p-valores obtenidos en las pruebas t de Student realizadas 
para comparar la proporción de la subpoblación del bacterioplancton con alto 
contenido de DNA entre los distintos niveles de fertilización durante el transcurso del 
experimento. Contiguo al valor de significancia se muestra entre paréntesis el 
tratamiento con el valor más elevado. El periodo de desarrollo de macrófitos se 
observó entre los días 16 y 80. 
 
 
 
 
En general, se detectó un incremento progresivo en la abundancia del 
bacterioplancton, y de su fracción HDNA conforme incremento el tiempo 
de incubación. La presencia o ausencia de macrófitos no generó ningún 
efecto notable en la abundancia de bacterias, aunque si se observó que 
la proporción de HDNA en ausencia de macrófitos fue significativamente 
mayor en los tratamientos sin adición de nutrientes. 
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4.3.6. Carga orgánica y contenido de nutrientes en el sedimento a 
la finalización del experimento 
 
La figura 4.11 muestra los valores promedio y su respectiva desviación 
estándar para cada parámetro fisico-químico evaluado en los sedimentos 
sometidos a los diferentes tratamientos al final del periodo de incubación. 
Las concentraciones de fósforo total (PT) fueron más elevadas en 
presencia de macrófitos. En relación a la fertilización, se observó una ligera 
acumulación de fósforo en función de la cantidad de nutrientes añadida,  
siendo esta algo más evidente en presencia de macrófitos. De este modo, 
en los microcomos con adición más elevada de nutrientes la 
concentración de PT fue de 0,22 y 0,30 µg-P/g peso en ausencia y 
presencia de macrófitos respectivamente. Con respecto al nitrógeno total 
(NT), las concentraciones fueron también más elevadas en presencia de 
macrófitos (9-10 µg-N/g peso seco). Por el contrario, en ausencia de 
macrófitos las concentraciones variaron en promedio en torno a 5 y 7µg-
N/g peso seco. 
 
Con respecto a la carga orgánica de los sedimentos, la demanda 
biológica de oxígeno (DBO5) fue más elevada en presencia de macrófitos, 
principalmente en los tratamientos 0x y 10x, con 12 y 11 de mg O2/L 
respectivamente. En ausencia de macrófitos, estos mismos tratamientos 
mostraron valores algo inferiores (9 mg O2/L). En el tratamiento con adición 
moderada de nutrientes (1x) los valores fueron de 11 mg O2/L, en ausencia 
o presencia de macrófitos. La demanda química de oxígeno (DQO) mostró 
en promedio un valor próximo a 230 mg O2/L en los tratamientos sin 
macrófitos, siendo, por el contrario,  superiores los valores a los observados 
en presencia de macrófitos, en particular en los tratamientos adicionados 
con algún nivel de nutrientes (1x y 10x).  
 
El porcentaje de materia orgánica (MO) en los sedimentos fue 
ligeramente más bajo en aquellos tratamientos con macrófitos, 
principalmente en 1x y 10x. En cambio, el tratamiento no fertilizado (0x) no 
mostró estas diferencias en función de la presencia o no de estos últimos.. 
Con respecto a la degradabilidad de esta materia orgánica, los valores de 
DBO5 fueron más elevados en los tratamientos con macrófitos, mientras 
que la DQO fue menor en su ausencia. Como consecuencia de ello, los 
tratamientos con macrófitos mostraron una biodegradabilidad ligeramente 
superior comparado con aquellos en los que estos fueron podados. 
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Fig. 4.11. Promedio de la carga orgánica (Demanda biológica de oxígeno, 
demanda química de oxígeno, porcentaje de materia orgánica y 
biodegradabilidad) y contenido de nutrientes (fósforo y nitrógeno total) en el 
sedimento en los distintos tratamientos de fertilización en ausencia (negro) y 
presencia (gris) de macrófitos. 
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4.3.7. Concentración de fósforo en equilibrio (EPC0) 
 
Mediante la isolínea de Langmuir- Freundlich fue posible establecer en 
varias muestras de sedimento de la Laguna de Talayuelas la concentración 
de fósforo en equilibrio (EPC0), parámetro importante para entender la 
retención de fósforo por parte del sedimento, que  indica la concentración 
de P en equilibrio en el agua, una vez que los procesos de absorción, 
adsorción y solubilización se han estabilizado en la interfase sedimento-
agua. Las isolíneas de Langmuir–Freundlich han sido utilizadas para 
describir tal relación e indica la cantidad de fósforo absorbida en una 
solución de fósforo (Graetz & Nair 2000). 
 
En la figura 4.12 se describe la isolínea obtenida con uno de los 
sedimentos analizados. El total de valores de EPC0 obtenidos se muestran 
en la tabla 4.12. Estas concentraciones en condiciones normales variaron 
entre  0,27 y 1,66 µM (0.0062 y 0.0496 mg/L-P). Como se menciona 
anteriormente, en el sedimento 4 se realizaron dos tratamientos 
adicionales, uno en presencia de CaCl2 y otro de cloroformo, siendo este 
último un inhibidor de la actividad bacteriana. Esto permite discriminar la 
contribución de los procesos netamente químicos y biológicos en los 
valores de EPC0 (Tabla 4.12). En ambos caso se observó una reducción del 
valor de EPC0 aunque esta fue más notable tras la adición de CaCl2, ya 
que el calcio favorece que el fósforo precipite en forma de minerales 
fosfato calcio, e indicando en este caso que la absorción de fósforo 
respondió más a procesos químicos que biológicos. 
 
Los valores de EPC0 variaron en un orden de magnitud, aunque no 
superando valores de 2 µM. Se realizó un análisis de correlación y de 
regresión lineal entre los valores de EPC0 y los factores fisico-químicos 
analizados en sedimento para determinar si existe alguna relación 
aparente entre estos. No se encontró ninguna relación estadística 
significativa (Fig. 4.13). Sin embargo, a pesar de que ésta no es 
estadísticamente significativa, se observa una tendencia a mostrarse 
valores de EPC0 más elevados en aquellos sedimentos con mayor 
contenido de fósforo (Tabla 4.12). 
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Tabla 4.12. Resultados de la concentración de P en equilibrio (EPC0) obtenidos 
mediante un ajuste polinomial (n=16 en todos los casos) en los sedimentos 
estudiados en la Laguna de Talayuelas. En la descripción de los sedimentos se 
muestra su contenido de materia orgánica (%M.O.) y fósforo total (PT). Con el 
sedimento 4 se llevaron a cabo ensayos adicionales para valorar el efecto del 
CaCl2 y el cloroformo. 
 
Muestra M.O. (%) 
PT 
(µg/g) Tratamiento adicional 
EPC0 
(µM) R
2 
Sedimento1 3,4 0,08 No 0,49 0,93 
Sedimento 2 4,4 0,05 No 0,27 0,99 
Sedimento 3 5,1 0,23 No 1,33 0,98 
Sedimento 4 9,5 0,08 
No 1,66 0,99 
+CaCl2 0,40 0,96 
+Cloroformo 0,94 0,97 
 
 
 
 
Fig. 4.12. Concentración de fósforo en equilibrio (EPC0) obtenido mediante una 
función polinomial, en el sedimento 3 de la Laguna de Talayuelas. El eje Y o ΔP 
representa el fósforo en la solución, mientras que el eje X representa el fósforo 
absorbido después de 24 horas. 
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Fig. 4.13. Regresión lineal entre los valores de EPC0 con los factores fisicoquímicos 
analizados en sedimento. 
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4.3.8. Índices de correlación 
 
 
Se realizó la prueba estadística de correlación de Pearson para determinar  
las principales correlaciones entre las variables estudiadas, las 
correlaciones significativas encontradas mostraron en general coeficientes 
de correlación bajos (Tabla 4.13). Estas correlaciones positivas se 
encontraron entre la abundancia y estado fisiológico del bacterioplancton 
con el CDOM. También el fósforo reactivo soluble presentó una correlación 
significativa con la abundancia bacteriana, así como con la biomasa 
algal.  
 
 
Tabla. 4.13. Índices de correlación de Pearson significativas observados entre 
variables en los distintos tratamientos del experimento. 
 
 
 
 
En resumen, y aunque las correlaciones mostraron en general 
coeficientes de Pearson bajos, estos fueron ligeramente más elevados en 
presencia de macrófitos. 
 
 
 
4.4. Discusión 
 
El experimento llevado a cabo con sedimento de la Laguna de Talayuelas 
muestra la influencia relativa que sobre el estado trófico pueden tener 
tanto los aportes externos como internos de nutrientes, lo que en cualquier 
caso esta notablemente modulado por la presencia de macrófitos. Así, la 
dinámica en las concentraciones de los nutrientes ensayados durante la 
fertilización (amonio y fósforo) varió en función del mayor o menor 
desarrollo de estos, lo que responde a la capacidad de estos hidrófitos 
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para acumular nutrientes debido a sus altas tasas de asimilación (Abdo & 
Da Silva 2002) o incluso a favorecer su retención en el sedimento (Clarke & 
Wharton 2001). En el presente estudio en particular, las concentraciones de 
NH4 más elevadas se observan, por ejemplo, en los tratamientos sin 
macrófitos. Esto contrasta con los tratamientos en los que los macrófitos sí 
estuvieron presentes y en los cuales se observa una disminución general del 
amonio, demostrando así su capacidad de limitar las concentraciones de 
amonio del agua, tanto el proveniente de la carga interna como el 
derivado de las entradas externas. Esta capacidad de los macrófitos se 
manifiesta en todo caso de forma más evidente en ausencia de 
fertilización externa, dónde la fuente autóctona de amonio en ausencia 
de macrófitos podría provenir de la mineralización de restos orgánicos 
remanentes en los sedimentos de la laguna. En ausencia de fertilización 
externa, la principal fuente de amonio debe ser en este caso la 
amonificación, producto de la descomposición bacteriana de la materia 
orgánica presente en el sedimento. Por el contario, esta capacidad de 
retener nitrógeno se ve en parte atenuada en ambos tratamientos 
adicionados con nutrientes, probablemente debido a la incapacidad de 
estos macrófitos de asimilar toda la carga entrante. Igualmente, esto 
podría responder al menor desarrollo que muestran los macrófitos 
conforme aumenta la adición de nutrientes como demuestra su menor 
biomasa a la finalización del experimento. Existen en este sentido 
numerosos estudios que muestran como una carga elevada de nutrientes 
limita el crecimiento de los macrófitos (p. ej. Xie et al. 2004).  
 
El desarrollo de la biomasa fitoplanctónica se ha visto también influido 
por el estado fisiológico de los macrófitos. En este sentido, se observa una 
primera fase, dónde los mayores aumentos de la concentración de 
clorofila-a (20-30 µg/L) se corresponden con las adiciones moderadas (1x) y 
más notablemente las elevadas (10x) de nutrientes, periodo en el que los 
macrófitos aun se encontraban en fase de crecimiento. En algunos 
macrófitos se ha observado que su capacidad de captación de amonio a 
través de la raíz y de su cobertura, calculada a partir de medidas cinéticas, 
pueden variar acorde a su estado fisiológico (Cedergreen & Vindbæk-
Madsen 2002), lo cual puede indicar que la capacidad de los macrófitos 
para absorber y almacenar nutrientes ha estado algo restringida durante 
su fase inicial de crecimiento, lo cual trajo como consecuencia un mayor 
desarrollo del fitoplancton en este periodo. No obstante, las mayores 
concentraciones durante la fase final del experimento, similares éstas en 
magnitud o incluso más elevadas a las mencionadas anteriormente, se 
producen en ausencia de fertilización externa pero coincidiendo con una 
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notable liberación de nutrientes asociada aparentemente a la incipiente 
degradación de las poblaciones de macrófitos. Existen en este sentido 
diversos estudios que ponen de manifiesto la importancia que tiene la 
descomposición de los macrófitos en el ciclo de fósforo de los ecosistemas 
acuáticos (Asaeda et al. 2002, Masifiwa et al. 2004, Xie et al. 2004). En 
cualquier caso, se trata de concentraciones de biomasa algal 
relativamente bajas cercanas a 14 µg/L. Las bajas concentraciones de 
biomasa algal ante la presencia de vegetación sumergida reflejan un 
buen estado fisiológico por parte de los macrófitos, lo cual  coincide con lo 
registrado en la Laguna de Talayuelas y con diversos estudios (Wigand et 
al. 2000, Rooney & Kalff 2003). En los ensayos realizados, al igual que se 
observó en la dinámica de la laguna (capitulo 3) se han observado 
claramente dos fases bien definidas respecto a las concentraciones de 
clorofila, las cuales han estado asociadas a la liberación de fósforo y a la 
descomposición de macrófitos, lo cual se ha observado también en otros 
estudios (DeBruyn et al. 2004, O´Brien et al. 2005, Haukka et al. 2007). En 
estas etapas, durante el periodo de buen estado fisiológico de los 
macrófitos, la concentración de Chl-a fue generalmente menor de 20 µg/L. 
Posteriormente, en la etapa de descomposición estas concentraciones se 
incrementaron, alcanzando 60  µg/L. Además de su capacidad para 
captar nutrientes y disminuir su disponibilidad para el fitoplancton, esto 
podría responder en parte a la potencial capacidad de los macrófitos 
para producir compuestos químicos alelopáticos, los cuales dañan 
químicamente las estructura de la clorofila y la ficocianina, reduciendo las 
tasas fotosintéticas del plancton (Polio et al. 1993, Chang et al. 2007, 
Cheng et al. 2008), lo que consecuentemente inhibe su crecimiento (Wang 
et al. 2004). 
 
El cociente entre las absorbancias medidas a 480 nm y 665 nm en los 
extractos acetónicos permite valorar el estado de senescencia de la 
población del fitoplancton (Heath et al. 1990), siendo este más acentuado 
cuanto mayor es el cociente, lo que responde a un incremento diferencial 
de los carotenos debido a una mayor tasa de degradación de la clorofila-
a y al papel fotoprotector de estos. Los valores del ratio pueden ser 
utilizados como un índice relativo para predecir limitación por nutrientes 
(Schlüter et al. 1997). En nuestro caso, los valores del ratio fueron bajos, y no 
mostraron grandes cambios. Sin embargo, sí se observan aumentos de la 
proporción de carotenos en fases iniciales, justo después de producirse los 
máximos aumentos de Chl-a, posiblemente como consecuencia de un 
agotamiento transitorio de nutrientes (Vézie et al. 2002, Örnólfsdóttir et al. 
2004). Esto sugiere la existencia de una respuesta pulsante en este tipo de 
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poblaciones a la entrada externa de nutrientes, pero la incapacidad de las 
mismas de mantener altos niveles de producción.  
 
En ausencia de macrófitos, la concentración de fósforo en el agua de 
los tratamientos es normalmente baja y similar a la observada 
habitualmente en la laguna, lo cual podría estar relacionado con su alto 
contenido en arcilla y con la capacidad que estas le otorgan al sedimento 
para adsorber fósforo. Los valores de EPC0 obtenidos en el sedimento de la 
laguna parecen apoyar esta idea. En este caso son valores que varían en 
un orden de magnitud de 0,2 a 1,6 µM con un promedio de 0.8 µM (0.0083 
a 0.049 mg/ P-L). A pesar de esta variación, resultan ser del mismo orden 
que los observados en otro tipo de humedales (Cooper & Gilliam 1987, 
Bridgham et al. 2001). Un resultado que contrasta con nuestros valores de 
EPC0 se encuentra en el estudio de Reddy et al. (1995) donde se reportan 
valores de EPC0 entre 1–292 µM en el lago hipereutrófico Okeechobee. Esta 
diferencia podría explicarse por la composición química del sedimento, 
que en este último caso es arenoso y con una pobre capacidad de 
retención de fósforo. Además, este estudio refiere un valor de pH más 
ácido que en Talayuelas, lo cual favorece la solubilidad del fósforo en el 
agua. Estas diferencias ponen de manifiesto la alta capacidad de algunos 
lechos lacustres, como el caso del de la Laguna de Talayuelas, para actuar 
como un sumidero de fósforo y, por tanto, actuar como atenuador de los 
procesos de eutrofización del sistema.  
 
Además de la composición química del sedimento, otro factor 
importante para explicar las diferencias entre los valores de EPC0 es la 
dureza del agua. En el capítulo 3 se menciona que el agua de la Laguna 
de Talayuelas posee un pH alcalino y un alto contenido de calcio, 
condiciones que facilitan la precipitación química del fósforo (House 1990). 
En presencia de macrófitos, la concentración de fósforo total en sedimento 
fue más elevada, observándose además una ligera aunque no significativa 
acumulación de este en el sedimento en función de la cantidad de 
nutrientes añadida. La retención del fósforo en el sedimento explicaría que 
las concentraciones en el agua se mantengan en niveles bajos incluso en 
los tratamientos sometidos a una elevada fertilización. En este sentido, 
parece evidente que la desorción del fósforo acumulado en los macrófitos 
puede tener una mayor importancia, al menos a corto plazo, en la 
regulación de la producción del plancton que la difusión directamente 
desde el sedimento. Esto responde en parte a la naturaleza estructural del 
sedimento, el cual, en esta laguna, está compuesto por arenas y arcillas 
(Cirujano & Medina 2002), las cuales presentan una mayor capacidad de 
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adsorción de los fosfatos (Cooke 1976). Los valores de EPC0 más bajos se 
han obtenido además en los tratamientos adicionados con CaCl2, lo que 
evidencia también la importancia de la composición química del agua en 
este proceso de precipitación y retención del fósforo en el sedimento. 
Probablemente esto responda a una mayor formación y precipitación de 
hidroxiapatito. Así mismo, los valores de EPC0 en los tratamientos en los que 
la actividad bacteriana fue inhibida mediante la adición de cloroformo 
fueron superiores a los observados en presencia de CaCl2, lo que redunda 
en la idea de que el proceso de intercambio de fósforo agua/sedimento 
en la Laguna de Talayuelas responde principalmente a procesos químicos. 
 
Esta elevada capacidad de adsorción fósforo por parte del sedimento 
de la laguna se ve de algún modo reflejado en la evolución de la biomasa 
algal durante el experimento. Para predecir la cantidad de biomasa algal 
que podría formarse a partir del fósforo añadido experimentalmente se 
realizaron, en base al modelo de Dillon & Ringler (1974), cálculos de la 
concentración de clorofila-a esperada en base a los aportes de fósforo. 
Este modelo se basa en la relación empírica que existe entre la biomasa 
fitoplanctónica y la concentración de fósforo total. En base al modelo, la 
fertilización debería de forma teórica haber producido una biomasa algal 
entre 7.5- 729 μg/L y 287- 27908 μg/L en los tratamientos con adición media 
y elevada de fósforo respectivamente. Sin embargo, la concentración de 
clorofila no superó los 20 μg/L en ninguno de los tratamientos, siendo esta 
en cambio mucho más próxima a la esperada por el valor de EPC0. Esto 
sostiene la idea de que la mayor parte del fósforo añadido no fue 
inmediatamente asimilado por el plancton, sino que buena parte quedo 
retenido en el sedimento.  
 
Al igual que los resultados obtenidos en el experimento, en la laguna de 
Talayuelas también se observan concentraciones de fósforo y de nutrientes 
inorgánicos muy bajas, lo cual puede estar relacionado con la presencia 
de una importante cobertura de macrófitos durante determinados 
periodos del año (ver Capítulo 3). La máxima producción de estos 
macrófitos tiene lugar durante la primavera, esto coincide con la presencia 
de concentraciones de fósforo reactivo soluble mínimas en el agua, lo cual 
es reflejo de la capacidad de los macrófitos para absorber nutrientes, 
sumado a la capacidad de retención del sedimento reflejada en un valor 
de EPC0 bajo. Posteriormente, antes de iniciarse la época más cálida, se 
produce un declive de las poblaciones de macrófitos, el cual se 
acompaña de nuevo con un aumento de la concentración de fósforo en 
el agua. Durante este periodo la retención de fósforo por parte del 
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sedimento podría ser un elemento clave para evitar un incremento incluso 
mayor de su concentración en el agua. Posteriormente, un nuevo repunte 
de la población de macrófitos explicaría nuevamente la disminución de la 
concentración de fósforo durante los meses de julio y agosto (Fig. 3.5). Al 
igual que lo observado en el experimento, la posterior descomposición de 
los macrófitos coincide con un nuevo incremento del fósforo disuelto.   
 
Con respecto a las características de la materia orgánica disuelta 
(DOM), las matrices de fluorescencia han permitido discriminar dos 
componentes con pares de excitación/emisión de torno a 245/430 nm y 
310/420 nm. La acumulación de estos ácidos húmicos parece estar 
regulada en parte por las características del sedimento (Skoog et al. 1996). 
En este sentido, se ha observado que los componentes refractarios de estos 
ácidos húmicos son, en general, mejor preservados en sedimentos 
sometidos a condiciones anóxicas (Burdige et al. 2004). Una difusión 
gradual del CDOM desde el sedimento al agua en el presente experimento 
en el que no existe renovación del agua explicaría sus elevadas 
concentraciones. Este tipo de materia orgánica posee un contenido 
significativo de compuestos aromáticos (Malcolm 1990), que disminuye de 
forma significativa su biodegradabilidad (Carlson et al. 2002, Zhang et al. 
2009), lo que en consecuencia favorecería aún más su acumulación en los 
microcosmos. No obstante, parte de los nutrientes necesarios para el 
desarrollo de las poblaciones bacterianas podría provenir de la 
fotooxidación de este CDOM, proceso que acelera su degradación, y que 
genera una liberación neta de nutrientes, particularmente compuestos 
lábiles de carbono, y también  amonio y fósforo (Franko & Heath 1982, 
Bushaw et al. 1996). 
 
De forma general, la abundancia del bacterioplancton muestra un 
incremento gradual en los distintos tratamientos con el transcurso de las 
incubaciones, no obstante, se observa en los tratamientos con adición 
elevada de nutrientes (10x) una  abundancia ligeramente más elevada en 
las fases iniciales, lo que sugiere que en determinadas condiciones los 
aportes externos pueden tener importancia debido a la lenta difusión de 
nutrientes antes mencionada, y particularmente el fósforo, desde el 
sedimento. En cualquier caso, el papel tanto de la carga interna como de 
los macrófitos queda de manifiesto en el hecho de que todos los 
tratamientos evolucionan de forma similar, independientemente del nivel 
de fertilización externa e, igualmente, las máximas abundancias y 
particularmente la mayor proporción de bacterias más activas están 
asociadas a la liberación de fósforo proveniente de la descomposición de 
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los macrófitos. Estos resultados coincidirían con lo observado por Kisand et 
al. (2001) y Sterner et al. (2004) en condiciones experimentales similares, 
quienes señalan también la existencia de una relación positiva entre el 
bacterioplancton y el fósforo total. 
 
Un incremento de los porcentajes de bacterias con alto contenido en 
DNA HDNA) puede interpretarse como un aumento de las tasas de 
crecimiento y/o a una mayor actividad metabólica de la comunidad del 
bacterioplancton (Gasol  et al. 1999, Gasol & Del Giorgio 2000, Lebaron et 
al.  2001). En nuestro caso, el aumento de la densidad de bacterias y de su 
tasa de replicación (>%HDNA) coincide en las fases iniciales de incremento 
del CDOM, particularmente el de naturaleza terrestre-antropogénica, lo 
cual sugiere un consumo preferencial de este tipo de CDOM por parte del 
bacterioplancton. En este sentido, existen evidencias que muestran como 
las bacterias del plancton utilizan de forma eficiente fuentes de carbono 
alóctonas para la producción de biomasa, las cuales pueden tener 
distintos orígenes, ya sea antropogénico (Coffin & Cifuentes 1999) o de la 
propia cuenca lacustre (Kritzberg et al. 2004). En nuestro caso, siendo el 
sistema experimental un microcosmos cerrado, este carbono provendría 
del sedimento, donde estas fuentes alóctonas se habrían ido acumulando. 
Igualmente, la interrupción observada en el incremento del CDOM terrestre 
antropogénico se corresponde a su vez con la estabilización de las 
poblaciones del bacterioplancton. A este respecto, cabe pensar que estas 
bacterias son capaces de consumir parcialmente este tipo de compuestos 
a pesar de su relativa refractancia a la biodegradabilidad (Carlson et al. 
2002, Zhang et al. 2009). Yanze-Kontchou & Blondeau (1990) observaron en 
cultivos de bacterias suministrados con sustancias húmicas un decremento 
en el contenido de carbohidratos y carboxilos, lo cual denota un consumo 
parcial de este tipo de materia orgánica por parte de las bacterias. En el 
experimento con sedimento de la Laguna de Talayuelas, es posible que el 
bacterioplancton haya utilizado la fracción más biodegradable del CDOM, 
lo que a su vez influye en el cambio cualitativo observado en este (Fig. 4.8). 
Cabe mencionar que en el presente experimento no se observó una 
presencia significativa de CDOM de naturaleza proteica, el cual, se ha 
relacionado en algunos casos con la actividad bacteriana heterótrofa 
(Cammack & Kalff 2004). No obstante, este CDOM proteico parece 
guardar relación más bien con una mayor incidencia de contaminación 
urbana (Baker et al. 2004), lo cual podría explicar su baja incidencia en el 
presente experimento debido a la ausencia de este tipo de contaminación 
en Talayuelas, circunstancia que por el contrario sí se produce en el caso 
del río Magro.  
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La variación de todas estas variables anteriormente descritas se observa 
de forma clara en el análisis de componentes principales llevado a cabo 
con las mismas (Fig. 4.14). Los dos primeros ejes del análisis de 
componentes explicaron respectivamente el 26% y 18% de la varianza 
observada, siendo en cualquier caso este un valor moderado de 
explicación. En cualquier caso, el análisis enfatiza de algún modo la 
influencia de los macrófitos en la variabilidad observada. Esto lo indica la 
clara segregación que ocurre entre las muestras dependiendo de la 
presencia o ausencia de estos. El análisis muestra también un importante 
componte temporal en la variabilidad observada, determinada en gran 
parte por el estado trófico de los microcosmos. Esto guarda una importante 
relación tanto con la presencia como con el estado fisiológico de los 
macrófitos (Rooney & Kalff 2003), coincidiendo en este sentido con las 
variaciones estacionales observadas en la laguna y descritas en el capítulo 
3. En el análisis multivariante, el fosforo reactivo soluble, el bacterioplancton 
y la Chl-a determinan gran parte de la varianza de las muestras (Fig. 4.14d, 
4.14ey 4.14f). Esto podría guardar relación con la capacidad de los 
macrófitos para retener el fósforo y liberarlo en su proceso de 
descomposición (Rooney et al. 2003, Shilla et al. 2006). Es por ello que las 
muestras  pertenecientes al periodo final del experimento se asocian más 
claramente con variables relacionadas con eutrofización (el fósforo 
reactivo soluble, la biomasa algal y la densidad de bacterias). No 
obstante, la distribución de las muestras en los tratamientos con adición 
máxima de nutrientes y macrófitos resulta mucho más similar a la 
observada en los tratamientos sin presencia de estos. Esto responde al 
menor desarrollo de la biomasa de los macrófitos alcanzada en estos 
tratamientos. 
 
En los tratamientos sin macrófitos el análisis multivariante nuevamente 
indica un importante componte temporal en la variabilidad de las 
muestras, en función de un aumento progresivo de la concentración de 
CDOM con el par Ex245/Em430 nm, amonio y una mayor porcentaje de 
bacterias con alto contenido en DNA (Fig. 4.14a, 4.14b y 4.14c). Esto 
sugiere que la mineralización de restos orgánicos remanentes en los 
sedimentos de la laguna puede ser una fuente de variabilidad importante 
en ausencia de macrófitos. El amonio tiene un papel más importante en 
estos tratamientos por la ausencia de macrófitos, debido probablemente a 
su menor retención. Por otra parte, es probable que exista una relación 
directa entre el aumento de la actividad bacteriana, como sugieren los 
valores más elevados de %HDNA, y un incremento de la solubilización del 
CDOM (Boyd & Osburn 2004). 
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Fig. 4.14. Distribución de las variables en el espacio definido por los dos 
componentes principales resultantes del PCA. Las gráficas a, b y c corresponden a 
los tratamientos sin macrófitos con aplicación de nutrientes 0x, 1x y 10x 
respectivamente. Las gráficas d, e y f representan los microcosmos con macrófitos 
e inyección de nutrientes 0x, 1x y 10x respectivamente. Los círculos representan los 
microcosmos en función del periodo del experimento: primer mes (○), segundo (●),  
tercero (●), cuarto (●) y quinto mes (●).  
 
 
La abundante cobertura de macrófitos observada en la laguna sitúa a 
estos en un punto clave para entender  la movilización de nutrientes desde 
el sedimento y su recirculación en cada ciclo hidrológico, como además 
demuestra nuestro experimento. Estos son especialmente relevantes en 
Talayuelas, dónde se demuestra que su contribución a la producción 
primaria supera con creces a la del fitoplancton (Fig. 3.21). El DOC 
exudado por los macrófitos como consecuencia de esta producción 
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primaria, particularmente durante las fases iniciales del experimento, ha 
podido constituir también una fuente importante de carbono para las 
bacterias heterótrofas, teniendo en cuenta además que se trata de una 
fuente de carbono más biodegradable que la presente en la materia 
orgánica fluorescente (Wehr et al. 1999).  Por el contrario, el exceso de 
fósforo observado durante la fase final del experimento, coincidiendo con 
un descenso de la producción primaria de los macrófitos debido a su 
descomposición, podría haber inducido una limitación por carbono en el 
bacterioplancton, como se ha observado ocasionalmente en algunos 
estudios (DeBruyn et al. 2004). Este hecho podría explicar la disminución 
que se advierte en la proporción de la subpoblación HDNA. No obstante, 
deben considerarse también otros factores (no estudiados en este trabajo), 
como pueden ser un mayor control top-down mediante depredación 
sobre esta fracción del bacterioplancton (Caron et al. 1991), o incluso un 
incremento de las tasas de infección virus bacteriófagos (Proctor & 
Fuhrman 1992). 
 
En general, la presencia y el estado fisiológico de los macrófitos 
determinaron la dinámica de nutrientes en el experimento ya que 
regularon de forma clara la presencia y disponibilidad del fósforo y 
nitrógeno. En nuestro caso se observa que la carga elevada de nutrientes 
parece limitar el crecimiento de los macrófitos. Estos macrófitos poseen 
también un efecto tamponador, pero también extraen nutrientes de los 
sedimentos para su crecimiento, que se liberan al agua posteriormente 
cuando estos se descomponen. Este hecho se manifiesta principalmente 
en los tratamientos sin o con dosis medias de nutrientes. La presencia y el 
estado fisiológico de los macrófitos también han tenido un impacto en el 
desarrollo de la biomasa fitoplanctónica, circunstancia ya observada 
durante el ciclo estudiado en la laguna (ver capítulo 3). Con respecto a las 
fuentes externas de eutrofización, los resultados obtenidos en este capítulo 
muestran como la acumulación de nutrientes inorgánicos puede 
incrementar la carga orgánica del sedimento, lo cual puede ocasionar 
problemas de contaminación orgánica y deterioro del ecosistema a largo 
plazo, más evidente esto último en el caso del río Magro como se 
observará en el siguiente capítulo.  
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Capítulo 5: Evaluación experimental del 
efecto de la adición controlada de nutrientes 
y de la carga interna en el estado trófico de 
un sistema lótico (Río Magro) 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
5.1. Introducción  
 
La contaminación de los ecosistemas fluviales es un problema ambiental 
de primer orden en España (MAAMA 2011). Son varios los agentes que de 
forma aislada o combinada contribuyen a esta problemática. Un ejemplo 
es el vertido a los cauces fluviales de aguas residuales sin depurar, tanto 
urbanas como industriales o mixtas, los cuales se producen a pesar de los 
perjuicios medioambientales y para la salud pública que estas acciones 
conllevan (WHO 2006). Con la incidencia de estos vertidos, las 
comunidades biológicas que habitan los ríos se empobrecen, y esa 
pérdida de biodiversidad conlleva una pérdida de funcionalidad del 
ecosistema, la cual será más intensa cuanto mayor degradación haya 
sufrido el cauce. En las últimas décadas, el curso alto del Río Magro, 
especialmente en los T.M de Utiel y Requena, ha presentado constantes 
vertidos de agua residuales de forma directa o indirecta, lo que ha 
generado una acumulación de materia orgánica en sus sedimentos. Esta 
acumulación es notable en algunas zonas de su cauce, como por ejemplo 
aquellas con pendientes poco pronunciadas y/o presencia de azudes que 
facilitan la retención de sedimentos y en los que se observa un carácter 
casi léntico.  
 
Bajo estas circunstancias, la descomposición de la materia orgánica 
acumulada en exceso en el lecho fluvial da como resultado una 
importante liberación de nutrientes derivados de esa carga interna del 
sistema. Cuando el flujo se reduce, como es el caso de los numerosos 
azudes que presenta el río Magro, este enriquecimiento n nutrientes 
promueve el incremento rápido de la biomasa fitoplanctónica (Nielsen et 
al. 2002), lo que en exceso provoca a su vez una disminución de oxígeno 
disuelto en ausencia de luz y un descenso de la calidad del agua (Díaz 
2001). Como consecuencia de la alta demanda de oxígeno de estos 
sedimentos, es esperable que las concentraciones del mismo en las aguas 
retenidas en los azudes fluctúen notablemente en consonancia con el 
balance producción/descomposición, no así tanto en los tramos con 
características más lóticas donde el intercambio con la atmosfera es 
mayor.  
 
De forma similar a lo expuesto en el capítulo anterior, en el presente se 
muestran los resultados obtenidos en un experimento con diseño factorial, 
en el que se valoró el efecto de la adición de nutrientes en microcosmos 
conteniendo sedimento de un azud perteneciente al curso alto del Río 
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Magro. El propósito fue valorar el efecto de la adición de nutrientes sobre 
la capacidad de carga del sedimento, así como la influencia relativa de la 
carga interna sobre el proceso de eutrofización de las aguas 
sobrenadantes. Igualmente, se determinó la concentración de fósforo en 
equilibrio o EPC0 (Pöthig et al. 2010), para conocer si el sedimento del Río 
Magro funciona como reservorio (House & Warwick 1998, 1999) o como 
fuente de fósforo (Jarvie et al. 2005).  
 
 
5.2. Metodología 
 
5.2.1. Determinación de la concentración de fósforo en equilibrio 
(EPC0) y experimento de adición de nutrientes 
 
Los procedimientos experimentales para la determinación de la 
concentración de fósforo en equilibrio (EPC0) y el efecto de la adición de 
nutrientes en la carga interna del sedimento en microcosmos tuvieron un 
diseño análogo al expuesto para la Laguna de Talayuelas (ver sección 4.2). 
Para llevar a cabo el ensayo de determinación del EPC0, el sedimento en 
el río Magro fue obtenido de un único punto, ubicado en las coordenadas 
UTM 665970-X, 4370390-Y, aguas abajo de la población de Requena, 
yaguas arriba del inicio del tramo del Collado de la Galera (Fig. 5.1). El 
experimento para valorar el efecto de la adición externa de nitrógeno y 
fósforo se llevó a cabo con sedimento obtenido del lecho inundado del 
mismo punto. Sin embargo en este caso, debido a la ausencia de 
macrófitos, y de propágulos germinativos de estos, únicamente se ensayó 
el efecto de la adición de nutrientes. El ensayo consistió en tres 
tratamientos con distintos niveles de aportes externos de nutrientes, 
basados estos en la adición de sulfato de amonio [(NH4)2SO4] y fosfato 
monopotásico (KH2PO4) como fuentes de nitrógeno y fósforo 
respectivamente: 
 
4. Tratamiento 0x.  Sin adición de nutrientes 
5. Tratamiento1x. Con respecto al fósforo, se añadieron 0,25 mL de una 
solución stock de fosfato monopotásico (KH2PO4) de una 
concentración de 6 mM, para llevar a los microcosmos una 
concentración final de 0.6 µM de P. En cuanto al nitrógeno, se 
añadieron 0,25 mL de una solución stock de sulfato de amonio 
(NH4)2SO4 de una concentración 100 mM-N, para conferir a los 
microcosmos una concentración final de 10 µM de N. 
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6. Tratamiento 10x. Con respecto al fósforo, se adicionaron 2,5 mL de 
una solución stock de KH2PO4 de una concentración de 6 mM-P, para 
otorgar a los microcosmos una concentración final de 6 µM de P. 
Igualmente, del stock de (NH4)2 SO4 de una concentración 100 mM-N, 
se adicionaron 2,5 mL para llevar a los microcosmos a una 
concentración final de 100 µM de (NH4)2SO4. 
 
La figura 5.2 muestra de manera esquemática el diseño experimental 
del ensayo llevado a cabo en el laboratorio. Las características físico-
químicas del agua utilizada para rellenar los microcosmos se encuentran 
detalladas en la tabla 5.1. A diferencia de la Laguna de Talayuelas, las 
muestras de agua para su análisis fueron obtenidas quincenalmente 
durante todo el experimento. A la finalización del mismo se obtuvieron las 
muestras de sedimento. El experimento se prolongó durante 126 días. Las 
determinaciones analíticas y diagnósticos estadísticos fueron los mismos 
llevados a cabo para el caso de la laguna (ver sección 4.2).   
 
 
 
Figura 5.1. Vista del tramo del río Magro en el que se obtuvieron los sedimentos para 
llevar a cabo el experimento. El tramo se encuentra ubicado en el inicio del tramo 
del collado de la Galera, aguas abajo de la población de Requena (UTM 665970-X, 
4370390-Y). 
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Fig. 5.2. Representación esquemática del diseño experimental e imagen de los 
microcosmos. En el estudio se aplicaron tres tratamientos en base a la adición de 
nutrientes (ver texto para detalles). 
 
 
 
Tabla 5.1. Composición química (iones principales) del agua utilizada en el 
experimento para cubrir el sedimento del río Magro (Martín-Gil et al. 1999). 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Tratamiento 0x
Sin adición de nutrientes  
M1 M3M2
Tratamiento 1x
Adición media de nutrientes 
0,6 µM-P  KH2 PO4 y  10 μM-N (NH4)2 SO4
M1 M3M2
Tratamiento 10x
Adición alta de nutrientes
6  µM-P KH2 PO4  y 100 μM-N (NH4)2 SO4
M1 M3M2
Ion mg/L 
Ca2+ 87 
Na+ 21 
Mg2+ 23 
HCO3- 295 
SO42+ 295 
Cl- 43 
SiO2 7 
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5.3.  Resultados  
 
5.3.1. Concentración de nutrientes inorgánicos (amonio y fósforo) 
 
Las concentraciones de nutrientes en el agua aumentaron 
progresivamente durante el experimento aunque de forma desigual en 
función del grado de fertilización (Fig. 5.3). Así, este aumento fue más 
temprano en los tratamientos que soportaron fertilización externa (1x y 10x) 
en comparación con el tratamiento en la que esta no se realizó (0x). 
Durante los 42 primeros días de experimento las concentraciones de 
amonio fueron siempre inferiores a 3 µM, mostrando un promedio general 
en todos los tratamientos de 0,75 µM. Transcurridas 10 semanas se observó 
un aumento estadísticamente significativo en el tratamiento con 
fertilización moderada (1x) con respecto al tratamiento sin adición de 
nutrientes. Este aumento provocó que se alcanzarán concentraciones 
promedio de 33,2 µM en el tratamiento con adición media de nutrientes, 
con valores máximos de en torno a 72 µM. Durante este mismo periodo (10-
14 semanas), el aumento de las concentraciones de amonio en el 
tratamiento con alta fertilización (10x) fue por el contrario algo más 
moderado. En este caso la concentración promedio fue de 27,4 µM 
aunque con valores extremos similares o incluso más elevados (84,4 µM) a 
los observados en el tratamiento 1x. Durante la fase final del experimento, 
esto es, entre las semanas 14 y 18, las concentraciones aumentaron en 
todos los tratamientos, incluso en el que la fertilización externa no se realizó 
(0x). Las concentraciones de amonio entre las semanas 14 y 18 fueron 
ligeramente más elevadas en los tratamientos 0x y 10x, siendo estas 
respectivamente de 48,3 µM y 53,0 µM en este caso no se observaron  
diferencias significativas entre 0x y 10x debido a la notable dispersión de las 
réplicas. En el tratamiento con fertilización moderada (1x), entre la semana 
14 y 18 la concentración promedio de amonio fue de solo 35,6 µM, debido 
en parte a un descenso general de las concentraciones entre las semanas 
10 y 12 del experimento. 
 
Las concentraciones de fósforo evolucionaron de modo similar a lo 
observado en el caso del amonio (Fig. 5.3), siendo el incremento progresivo 
y más acelerado en los tratamientos sometidos a fertilización, ya fuese 
moderada (1x) o alta (10x). Durante las 6 primeras semanas de 
experimento, las concentraciones fueron en promedio ligeramente más 
elevadas (0,65 µM) en el tratamiento con alta fertilización (10x), el cual 
mostró además los valores más extremos (~5 µM) durante este periodo. En 
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los otros dos tratamientos (0x y 1x) el promedio durante este periodo fue de 
0,30 µM. Las primeras diferencias estadísticamente significativas entre 
tratamientos se observaron a partir de la semana 6 y se prolongaron hasta 
la 14. En estos casos, se observó un aumento significativo de la 
concentración en ambos tratamientos sometidos a fertilización, ya fuese 
moderada (1x) o alta (10x), en comparación con el tratamiento no 
suplementado con nutrientes (0x). La concentración promedio durante 
este periodo varió entre 7,67 µM y 24,6 µM, y 9,0 µM y 18,3 µM en los 
tratamientos 1x y 10x respectivamente, con valores extremos en ambos 
casos superiores a 30 µM. En el tratamiento no fertilizado (0x) los promedios 
entre las semanas 6 y 14 oscilaron entre 0,5 µM y 2,6 µM. Transcurridas 14 
semanas, y de modo similar a lo observado en el caso del amonio, las 
diferencias antes mencionadas entre los distintos tratamientos se redujeron. 
Durante este periodo se produjo un aumento general de la concentración 
de fósforo en todos ellos aunque sin diferencias significativas entre ellos, a 
pesar de que este incremento fue superior en el tratamiento con adición 
media (1x) de nutrientes.  La concentración promedio en ausencia de 
fertilización fue de 34,9 µM, mientras que en los tratamientos 
suplementados con nutrientes los promedios fueron de 55,6 µM y 35,6 µM 
en el caso de los tratamientos 1x y 10x respectivamente.  
 
 
5.3.2. Pigmentos fotosintéticos 
 
En términos generales, la biomasa del fitoplancton, estimada mediante la 
concentración de clorofila-a (Chl-a, Fig. 5.3), aumentó de forma progresiva 
conforme lo hizo la disponibilidad de nutrientes, observándose en cualquier 
caso una cierta oscilación en las concentraciones en respuesta 
probablemente a los pulsos de fertilización. La concentración de Chl-a 
durante las 2 primeras semanas de incubación se mantuvo generalmente 
en niveles inferiores a 10 µg/L, tanto en el tratamiento con ausencia de 
adiciones externas como el sometido a fertilización moderada. Por el 
contrario, a los niveles más altos de fertilización la concentración promedio 
durante este periodo fue de 30 µg/L siendo además esta diferencia 
estadísticamente significativa, y alcanzándose incluso valores máximos en 
alguna de las réplicas de en torno a 80 µg/L. No obstante, el aumento más 
notable se observó a partir de la sexta semana de incubación, siendo este 
incremento proporcional al nivel de fertilización aplicado. Durante este 
periodo, comprendido entre la semana 6 y la 10, la concentración 
promedio en el tratamiento 0x (19,5 µg/L) fue significativamente inferior a 
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las observadas en los tratamientos 1x (156,8 µg/L) y 10x (352,5 µg/L). Las 
diferencias entre estos dos últimos tratamientos no fueron por el contario 
estadísticamente significativas, debido a la notable dispersión de las 
réplicas, consecuencia del efecto pulsante causado por la adición de 
nutrientes y mencionado anteriormente. 
 
 
 
 
Fig. 5.3. Diagramas de caja dónde se muestra la evolución la concentración de 
nutrientes y pigmentos fotosintéticos durante el experimento con sedimento del río 
Magro sometido a distintos niveles de fertilización: 0x (blanco), 1x (gris claro) y 10x 
(gris oscuro). Los símbolos * y ** indican diferencias significativas al nivel de 
confianza del 95 y 99% respectivamente. Las líneas continua y discontinua indican 
respectivamente la mediana y media, los límites de la caja los percentiles 25 y 75, y 
las líneas externas los percentiles 10 y 90. 
 
 
Con respecto a la relación entre carotenos y clorofila-a, el cociente 
entre las absorbancias medidas a 480 nm y 665 nm en los extractos 
acetónicos mostró una ligera tendencia al descenso a lo largo de todo el 
experimento (Fig. 5.3). Los valores oscilaron de forma global en un rango 
comprendido entre 0,65 y 1,92, y la tendencia descendente antes 
mencionada se observó en todos los tratamientos, independientemente 
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del grado de fertilización. No obstante, durante las 6 primeras semanas, se 
observaron de forma sostenida valores promedio más bajos, próximos a la 
unidad, en el tratamiento 10x, siendo además esta diferencia 
estadísticamente significativa con respecto a los valores observados en los 
otros dos tratamientos.  
 
 
5.3.3. Materia orgánica disuelta 
 
La absorbancia medida a 254 nm en el agua filtrada como indicador de la 
presencia de materia orgánica disuelta aumentó en todos los tratamientos 
de forma prácticamente lineal, independientemente del grado de 
fertilización (Fig. 5.4), evidenciando así un aumento progresivo del 
contenido de materia orgánica disuelta en el agua conforme avanzó el 
experimento. Únicamente se observó un aumento diferencial de la 
absorbancia promedio en el tratamiento 10x con respecto al resto entre la 
sexta y décima semana, si bien, esta diferencia solo fue estadísticamente 
significativa al compararse con el tratamiento 0x. Un aumento general y 
algo más acusado se produjo, no obstante, a partir de la décima semana 
de incubación en todos los tratamientos. La valores promedio (0,56), así 
como los valores máximos (0,9), entre las décima y decimocuarta semana 
correspondieron en este caso al tratamiento 1x, aunque las diferencias con 
los otros tratamientos no fueron estadísticamente significativas. Este mismo 
patrón, con valores más elevados en el tratamiento con fertilización 
moderada, se mantuvo de forma más o menos similar durante el periodo 
final del experimento, entre las semanas 14 y 18.  
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Fig. 5.4. Diagramas de caja donde se muestra la evolución la cantidad de materia 
orgánica disuelta determinada como la absorbancia medida a 254 nm en agua 
filtrada por filtros GF/F durante el experimento con sedimento del río Magro, 
sometidos este a distintos niveles de fertilización: 0x (blanco), 1x (gris claro) y 10x 
(gris oscuro). El símbolo * indica diferencias significativas al nivel de confianza del 95. 
Las líneas continua y discontinua indican respectivamente la mediana y media, los 
límites de la caja los percentiles 25 y 75, y las líneas externas los percentiles 10 y 90. 
 
 
Con respecto a la determinación de la fracción fluorescente de la 
materia orgánica (CDOM), llevada a cabo mediante la medida de 
matrices de excitación/emisión, los resultados mostraron también un 
aumento general de la emisión de fluorescencia con el transcurso del 
tiempo de todos los componentes detectados. A diferencia de lo 
observado en el experimento de la Laguna de Talayuelas, además de los 
componentes húmicos asociados a los pares de excitación/emisión 
245/430 nm y 310/420 nm, en el río Magro se detectó también una 
presencia notable del componente de naturaleza proteica (CDOMp), el 
cual se hace reconocible por la presencia de los fluoróforos triptófano y 
tirosina. Estos compuestos están asociados en las matrices al par de 
emisión/excitación 280/342 nm (Fig. 5.5). Los dos primeros pares, 245/430 
nm y 310/420 nm, vinculados ambos a la existencia de ácidos húmicos y 
distinguidos como CDOMh1 y CDOMh2 respectivamente, aumentaron de 
forma progresiva durante todo el experimento, mientras que el par de 
naturaleza proteica mostró una cierta estabilización señalada `por la 
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emisión de fluorescencia en las muestras tomadas a partir de la décima 
semana de experimento (Fig. 5.6). Este componente no mostró diferencias 
destacables en función del nivel de fertilización. Únicamente se observó un 
aumento, aunque no estadísticamente significativo, del valor promedio en 
el tratamiento 0x entre las semanas 10 y 14. Los pares asociados a la 
presencia de ácidos húmicos (CDOMh1 y CDOMh2) tampoco mostraron 
un patrón claro acorde al nivel de fertilización, aunque sí mostraron valores 
promedio ligeramente más elevados en el tratamiento 10x en la segunda 
mitad del experimento, a partir de la sexta semana de incubación. Sí se 
observó de forma más clara un aumento diferencial del compuesto 
CDOMh2 con respecto al CDOMh1, lo cual se refleja en el descenso 
progresivo que muestra el ratio entre ambas señales de fluorescencia entre 
las semanas 6 y 14 y que se muestra en la en los distintos tratamientos 
(iFgura 5.6. Este hecho evidencia un cambio cualitativo de la composición 
de la materia orgánica presente en el agua.  
 
 
 
 
Fig. 5.5. Matriz de emisión de fluorescencia en la cual se observa el par de 
excitación/emisión de naturaleza proteica de en torno a 280/342 nm. La emisión de 
fluorescencia en ese componente se debe a la presencia de los aminoácidos 
triptófano y tirosina. 
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Fig. 5.6. Diagrama de cajas de la materia orgánica fluorescente (pares excitación-
emisión Ex280nm/Em342nm, Ex245nm/Em430nm y Ex310nm/Em420nm) en el agua 
filtrada por filtros GF/F durante el experimento con sedimento del río Magro. Los 
distintos box-plots hacen referencia a los microcosmos sometidos a distintos niveles 
de fertilización: ausencia (0x; blanco), media (1x; gris claro) y alta (10x; gris oscuro). 
El símbolo * indica diferencias significativas al nivel de confianza del 95%. Las líneas 
continua y discontinua indican respectivamente la mediana y media, los límites de 
la caja los percentiles 25 y 75, y las líneas externas los percentiles 10 y 90. 
 
 
 
5.3.4. Bacterioplancton 
 
Los recuentos llevados a cabo mediante citometría de flujo mostraron 
también un aumento progresivo de la abundancia del bacterioplancton a 
lo largo del experimento, aunque este fue más marcado a partir de la 
décima semana (Fig. 5.6). Antes de ese momento, las densidades 
aumentaron diferencialmente en los tratamientos sometidos a fertilización, 
en los cuales se alcanzaron densidades promedio de 6,35x107 y 7,55x107 
cel/mL en los tratamientos 1x y 10x respectivamente. Sin embargo, las 
diferencias solo fueron estadísticamente significativas de ambos con 
respecto a los valores observados en el tratamiento no adicionado con 
nutrientes (2,99x107 cel/mL). Tras 10 semanas de incubación, y como 
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consecuencia del incremento de la densidad de bacterias mencionado 
anteriormente, estas diferencias llegaron a ser estadísticamente 
significativas (p<0,05). Durante este periodo, las densidades promedio de 
bacterioplancton en el tratamiento no adicionado con nutrientes fueron 
de 6,64 x107 cel/mL, mientras que en los tratamientos adicionados estas 
fueron de 22,6 x107 y 19,7 x107 cel/mL en los tratamientos 1x y 10x 
respectivamente. Tras 14 semanas, únicamente el tratamiento 0x sufrió un 
aumento considerable respecto a los valores previos, alcanzando así una 
densidad promedio durante este periodo de 16,9 x107 cel/mL, 
desapareciendo entonces la significatividad de las diferencias con los 
tratamientos fertilizados. 
  
 
 
Fig. 5.7. Diagrama de cajas donde se muestra la evolución de la población del 
bacterioplancton en el agua y la fracción de la misma con alto contenido en DNA 
durante el experimento con sedimento del río Magro. Los distintos box-plots hacen 
referencia a los microcosmos sometidos a distintos niveles de fertilización: ausencia 
(0x; blanco), media (1x; gris claro) y alta (10x; gris oscuro). Los símbolos * y ** indican 
diferencias significativas al nivel de confianza del 95 y 99% respectivamente. Las 
líneas continua y discontinua indican respectivamente la mediana y media, los 
límites de la caja los percentiles 25 y 75, y las líneas externas los percentiles 10 y 90. 
 
 
El análisis mediante citometría de flujo (Fig. 5.8) permitió distinguir dos 
sub-poblaciones de bacterioplancton, una de ellas con bajo contenido en 
DNA (LDNA) y otra, sinónimo de mayor actividad, con alto contenido 
(HDNA). La dinámica de la segunda de ellas se muestra en la figura 5.7. 
Durante el periodo inicial del experimento (0-2 semanas), el porcentaje de 
bacterias HDNA en el tratamiento con elevado nivel de fertilización mostró 
en promedio un valor de 41%, siendo este valor estadísticamente superior al 
observado en los otros dos tratamientos, en los cuales el porcentaje 
promedio se mantuvo por debajo del 30%. Esta situación cambio 
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posteriormente, de tal modo que desde la tercera semana y 
prácticamente hasta el final del experimento, los porcentajes de HDNA 
fueron, por lo general, inversamente proporcionales al nivel de fertilización. 
En cualquier caso, se observó un aumento general de los porcentajes a 
partir de la sexta semana de experimento en todos los tratamientos, siendo 
este más acusado y estadísticamente significativo en el tratamiento 0x, 
dónde se alcanzaron valores promedio del 56,2% entre las semanas 6 y 10. 
Por el contario, en la fase final del experimento, el porcentaje de HDNA se 
mantuvo algo más estable, en torno a valores del 40%, en los microcosmos 
adicionados con nutrientes. 
 
 
Fig. 5.8. Análisis mediante citometría de flujo donde se observa la evolución 
temporal de las poblaciones del bacterioplancton con bajo (LDNA) y alto (HDNA) 
contenido en DNA en uno de los microcosmos. Las figuras pertenecen a una 
muestra analizada durante la primera (a) y sexta (b) semana de incubación. En las 
mismas se puede observar el aumento con el tiempo tanto de la densidad total de 
bacterias como de la proporción de la sub-población HDNA. Las partículas (beads) 
permiten calibrar el tamaño del bacterioplancton. 
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5.1.1. Análisis de correlación de las variables estudiadas   
 
Con respecto a la relación entre las distintas variables estudiadas, la 
concentración de fósforo y amonio presentaron una correlación positiva 
significativa (p<0.05) entre ambas independientemente del nivel de 
fertilización (Tablas 5.2, 5.3 y 5.4), aunque ésta correlación fue más alta en 
el tratamiento 0x (R=0.95). Ambos nutrientes mostraron también una 
correlación positiva (p<0.05)  algo más elevada con la absorbancia 
medida a 254 nm en los tratamientos sin o con adición moderada de 
nutrientes (Tabla 5.3).  
 
Por otro lado, el CDOM asociado al par de excitación/emisión 
245nm/430nm (CDOMh1) se correlacionó tanto con los nutrientes como 
con la absorbancia medida a 254 nm en el tratamiento con elevada 
carga de nutrientes. Con respecto al resto de componentes del CDOM y 
los nutrientes inorgánicos, únicamente en el tratamiento sin adición de 
nutrientes el par 310nm/422nm (CDOMh2) y el amonio mostraron una 
correlación significativa (p<0.05). El componente proteico del CDOM 
asociado al par 280nm/342nm (CDOMp) mostró una correlación positiva 
(p<0.05) con el CDOMh1 en todos los tratamientos, en cambio, con 
amonio esta correlación se presentó únicamente en el tratamiento con 
adición máxima de nutrientes. El CDOMp también tuvo una correlación 
positiva significativa (p<0.05) con fósforo y con la absorbacia medida a 254 
nm en los tratamientos sin nutrientes y con adidicón máxima de estos. 
 
Se observaron correlaciones significativas entre el amonio y la 
concentración de clorofila-a en todos los tratamientos. Respecto al fósforo,  
este se correlacionó significativamente con la clorofila-a únicamente en los 
tratamientos con adición de nutrientes, observándose además un 
aumento de esta correlación conforme se incrementó del nivel de 
fertilización. Por otra parte, en todos los tratamientos, excepto en el que 
presentó fertilización elevada, la densidad de bacterias mostró una 
correlación también significativa con la concentración de fósforo En 
particular en el tratamiento no fertilizado, la densidad de bacterias mostró 
una correlación significativa con la concentración de amonio. El 
bacterioplancton mostro una mayor correlación con las variables 
asociadas a la materia orgánica (i.e., CDOM, Abs 254 nm), en el 
tratamiento no adicionado con nutrientes. El porcentaje de bacterias con 
alto contenido en DNA (HDNA) no mostró, por el contrario ninguna relación 
evidente con el resto de variables. 
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Tabla 5.2. Coeficientes de correlación de Pearson y su p-valor para la correlación 
entre las variables medidas para los tratamientos no adicionados con nutrientes 
(0x). En negrita se muestran los coeficientes estadísticamente significativos (p<0,05).  
 
  
NH4 SRP Abs254 CDOMh1 CDOMp CDOMh2 Ratio Chl-a 
Car/ 
Chl-a 
HPP 
SRP 0,95          
 0,000          
Abs254 0,74 0,85         
 0,000 0,000         
CDOMh1 0,58 0,66 0,33        
 0,001 0,000 0,078        
CDOMp 
 
0,27 0,54 0,43 0,58       
 0,168 0,007 0,020 0,001       
CDOMh2 0,75 0,64 0,52 0,86 0,78      
 0,000 0,001 0,005 0,000 0,000      
Ratio -0,29 -0,25 -0,49 -0,33 -0,69 -0,72     
 0,139 0,238 0,009 0,083 0,000 0,000     
Chla 0,48 0,28 0,27 0,58 0,39 0,49 -0,14    
 0,025 0,189 0,204 0,004 0,063 0,018 0,527    
Carot -0,39 -0,19 -0,33 -0,65 -0,54 -0,59 0,28 -0,62   
 0,072 0,373 0,123 0,001 0,008 0,003 0,194 0,002   
HPP 0,75 0,63 0,63 0,64 0,57 0,68 -0,37 0,63 -0,43  
 0,000 0,001 0,001 0,001 0,004 0,000 0,075 0,001 0,038  
%HDNA -0,04 -0,02 0,09 0,12 0,06 0,16 -0,20 -0,06 -0,10 -0,07 
  0,867 0,911 0,661 0,542 0,781 0,432 0,310 0,771 0,658 0,761 
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Tabla 5.3. Coeficientes de correlación de Pearson y su p-valor para la correlación 
entre las variables medidas para los tratamientos con una adición moderada 
nutrientes (1x). En negrita se muestran los coeficientes estadísticamente 
significativos (p<0,05).  
 
  
NH4 SRP Abs254 CDOMh1 CDOMp CDOMh2 Ratio Chl-a Car /Chl-a HPP 
SRP 0,70          
 0,000          
Abs254 0,68 0,84         
 0,000 0,000         
CDOMh1 0,25 0,44 0,40        
 0,201 0,015 0,034        
CDOMp 0,35 0,25 0,20 0,74       
 0,073 0,184 0,298 0,000       
CDOMh2 0,37 0,57 0,56 0,93 0,71      
 0,056 0,001 0,001 0,000 0,000      
Ratio -0,39 -0,43 -0,57 -0,22 -0,23 -0,55     
 0,044 0,019 0,001 0,233 0,224 0,002     
Chla 0,57 0,50 0,75 0,41 0,40 0,59 -0,53    
 0,003 0,008 0,000 0,035 0,041 0,001 0,004    
Carot -0,15 -0,01 0,03 -0,52 -0,31 -0,44 0,12 -0,04   
 0,494 0,951 0,904 0,007 0,129 0,026 0,552 0,835   
HPP 0,24 0,64 0,62 0,35 0,26 0,55 -0,52 0,70 0,12  
 0,228 0,000 0,000 0,057 0,171 0,002 0,004 0,000 0,560  
%HDNA -0,18 -0,06 0,02 0,47 0,26 0,47 -0,15 0,22 -0,36 0,27 
  0,363 0,766 0,920 0,010 0,180 0,010 0,447 0,285 0,082 0,157 
 
 
Tabla 5.4. Coeficientes de correlación de Pearson y su p-valor para la correlación 
entre las variables medidas para los tratamientos con una adición elevada de 
nutrientes (10x). En negrita se muestran los coeficientes estadísticamente 
significativos (p<0,05).  
 
  NH4 SRP Abs254 CDOMh1 CDOMp CDOMh2 Ratio Chl-a Car/ Chl-a HPP 
SRP 0,76          
 0,000          
Abs254 0,73 0,73         
 0,000 0,000         
CDOMh1 0,80 0,72 0,81        
 0,000 0,000 0,000        
CDOMp 0,52 0,55 0,58 0,85       
 0,004 0,001 0,001 0,000       
CDOMh2 0,62 0,61 0,81 0,82 0,61      
 0,000 0,000 0,000 0,000 0,000      
Ratio -0,48 -0,36 -0,67 -0,49 -0,38 -0,80     
 0,012 0,055 0,000 0,008 0,044 0,000     
Chla 0,38 0,61 0,61 0,65 0,53 0,64 -0,39    
 0,046 0,000 0,000 0,000 0,002 0,000 0,038    
Carot 0,07 0,16 0,33 -0,05 -0,15 0,10 -0,20 0,16   
 0,717 0,391 0,071 0,784 0,424 0,617 0,293 0,392   
HPP 0,42 0,23 0,58 0,38 0,17 0,41 -0,52 0,33 0,26  
 0,025 0,231 0,001 0,041 0,380 0,025 0,003 0,072 0,166  
%HDNA -0,04 0,37 0,10 0,12 0,18 0,00 0,15 0,35 0,30 -0,28 
  0,830 0,051 0,611 0,538 0,355 0,994 0,468 0,069 0,122 0,152 
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5.1.2. Carga orgánica y contenido de nutrientes en el sedimento a 
la finalización del experimento 
 
Los valores promedio y desviación estándar de los distintas variables 
relacionadas con la carga orgánica y contenido de nutrientes en el 
medidas en los sedimentos de los distintos tratamientos a la finalización del 
experimento se muestran en la figura 5.9. El fósforo total (PT) no mostró 
diferencias notables entre los distintos tratamientos, variando únicamente 
entre 0.8 y 1 mg-P/g p.s., siendo los valores promedio más elevados los 
observados en los microcosmos sometidos a fertilización moderada (1x). La 
concentración de nitrógeno total (NT) fue también homogénea, con 
valores en todos los tratamientos de en torno a 2 mg-N/g p.s.. Al igual que 
lo observado para el PT, los microcosmos sometidos a fertilización 
moderada presentaron también cantidades ligeramente más elevadas. 
 
Al igual que lo observado en el caso de los nutrientes, la demanda 
biológica de oxígeno (DBO5) tampoco presentó diferencias notables entre 
los distintos tratamientos, observándose en cualquier caso un ligero 
aumento paralelo al incremento del nivel de fertilización, aunque no 
estadísticamente significativo. Así, los tratamientos con nula o moderada 
fertilización mostraron valores de DBO5 promedio de 11 y 12 mg O2/L·g de 
peso seco respectivamente, mientras que los microcosmos sometidos a 
alta carga de nutrientes mostraron en promedio valores de 13 mg O2/ L·g 
de peso seco. El contenido porcentual de materia orgánica (%MO) fue 
también más elevado, aunque no significativamente, en este último 
tratamiento, mostrando un valor promedio de 11%. En los otros 
microcosmos estos porcentajes fueron en promedio de 9% en los sometidos 
al tratamiento 0x y 10% en aquellos sometidos al tratamiento 1x. Con 
respecto a la demanda química de oxígeno (DQO), el tratamiento no 
suplementado con nutrientes mostró un promedio significativamente (p = 
0,018) más elevado (150 mg O2/g de peso seco), mientras que los 
tratamientos 1x y 10x mostraron promedios respectivamente de 100 y 110 
mg O2/g de peso seco. En base a estos valores, los índices de 
biodegradabilidad, esto es, el cociente entre los valores de DBO5 y DQO, 
fueron en promedio más bajos (biodegradabilidad=8) en el tratamiento no 
adicionado con nutrientes, mientras que en aquellos con moderada o alta 
fertilización los valores estuvieron próximos a 12.  
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Fig 5.9. Valores promedio de la carga orgánica (demanda biológica de oxígeno, 
demanda química de oxígeno, porcentaje de materia orgánica y 
biodegradabilidad) y contenido de nutrientes (fósforo y nitrógeno total) en el 
sedimento del río Magro en los distintos tratamientos de fertilización. 
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5.1.3. Concentración de fósforo en equilibrio (EPC0) 
 
Al igual que en la Laguna de Talayuelas, se determinó la concentración de 
fósforo en equilibrio (EPC0) con sedimento del río Magro mediante la 
isolínea de Langmuir & Freundlich (Fig. 5.10). Esto permitió valorar, 
independientemente de los aportes externos, la concentración de P en 
agua del río tras el balance de los procesos de adsorción y solubilización 
que se producen en la interfase sedimento-agua. En el caso del río Magro, 
el valor obtenido fue de 2.89 µM de fósforo, esto es, 0,089 mg/l-P. 
 
 
Fig. 5.10. Isolínea de Langmuir y Freundlich obtenida con sedimento del río Magro 
para el cálculo de la concentración de fósforo en equilibrio (EPC0). 
 
 
 
5.2. Discusión 
  
El experimento llevado a cabo con sedimento del río Magro ha permitido 
valorar la capacidad que presenta su lecho para retener nutrientes, como 
respuesta a un flujo alóctono y constante de los mismos, así como el papel 
que pueda tener la propia carga interna como fuente de nutrientes 
provocando eutrofización. En este sentido existen estudios que ilustran esta 
última posibilidad. Así, tras periodos prolongados de fertilización, se ha 
observado cómo se producen incrementos en los flujos de nutrientes del 
sedimento al agua (O´Brien et al. 2005). El análisis de componentes 
principales llevado a cabo en nuestro caso muestra como los dos primeros 
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componentes que agrupan el 74,5% de la varianza (Fig. 5.11). El primero de 
los componentes, el cual por sí solo explica el 65,2% de la varianza 
observada, ilustra de forma evidente el proceso paulatino de eutrofización 
sufrido en los microcosmos. En la figura 5.11 se aprecia el ordenamiento 
consecutivo y continuo de las muestras a lo largo del eje en función de su 
tiempo de obtención. Las muestras iniciales se sitúan en la izquierda del 
primer componente mientras que las muestras finales a la derecha, donde 
a su vez se ubican las variables relacionadas con eutrofización, lo cual 
muestra como el proceso de eutrofización es paulatino, siendo más 
evidente hacia la finalización del experimento. No obstante, el patrón 
temporal de este proceso difiere en función de sí el origen de esta 
eutrofización proviene únicamente de la carga interna (tratamiento 0x) o 
se ve reforzado por aportes externos de nutrientes (tratamientos 1x y/o 10x). 
Así, cuando es únicamente la carga interna de nutrientes quien promueve 
la eutrofización, la segunda componente de la PCA, asociada en este 
caso al metabolismo heterótrofo del sistema (i.e. %HDNA, CDOM de 
naturaleza proteica), tiene una mayor importancia en la varianza 
observada en las muestras (Fig. 5.11). Por el contrario, esta segunda 
componente “heterotrófica” tiene una menor importancia relativa cuando 
existen continuados aportes externos de nutrientes (tratamientos 1x y/o 
10x), primando en este caso más en el sistema el metabolismo autótrofo.   
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Fig. 5.11. Distribución de las variables en el espacio definido por las dos primeras 
componentes de la PCA. Las figuras muestran la distribución de las variables y la 
evolución temporal de las muestras en cada uno de los tratamientos de 
fertilización: 0x, 1x y 10x. Los números indican el tiempo transcurrido (días) en cada 
muestra desde el inicio del experimento. Las variables son: CDOM proteico 
(CDOMp), CDOM húmico (CDOMh), ratio componente húmicos del CDOM 
(CDOMr), ratio carotenos/clorofila-a (Car), fósforo reactivo soluble (SRP), porcentaje 
de bacterias con alto contenido en DNA (%HDNA), materia orgánica medida 
como la absorbancia a 254nm (Abs254nm), clorofila-a (Chla), bacterioplancton 
(HPP) y amonio (NH4). 
 
 
En nuestro caso, la dinámica de nutrientes, tanto fósforo como amonio, 
presenta dos fases claramente diferenciadas a lo largo del experimento. 
Una fase temprana, con una general falta de respuesta a la fertilización, y 
una segunda ya más sensible a la modificación del flujo de nutrientes, en la 
cual probablemente ha disminuido la capacidad del sedimento para 
inmovilizar los aportes externos. No obstante, la naturaleza dinámica que 
presentan los sistemas lóticos no puede simularse perfectamente en un 
experimento de microcosmos como el presente, por lo que ideas 
conceptuales como la teoría de la espiral de nutrientes (Webster & Patten 
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1979, Ensign & Doyle 2006), que podrían explicar los flujos de nutrientes, no 
pueden ser contrastadas en este caso.  
 
Con respecto al fósforo, su adsorción por parte del sedimento está 
asociada en buena parte a la existencia de reacciones de óxido-
reducción. En lagos estratificados, se ha observado que la desorción de 
nutrientes, principalmente el fósforo, incrementa cuanto menor es el 
potencial redox del sedimento (Nowlin et al. 2005), situación que en el río 
Magro podría verse favorecida con respecto a la Laguna de Talayuelas 
debido a la ausencia de macrófitos, ya que es conocido que estos 
contribuyen a oxigenar el lecho de los sistemas acuáticos (Barko et al. 
1991), además de que el mayor contenido en materia orgánica también 
contribuye a generar menores potenciales redox en los sedimentos del 
citado río. Por otro lado, en el caso del río Magro, esta retención del fósforo 
podría estar regulada también por la presencia de óxidos e hidróxidos de 
Fe3+ y aluminio (Reynolds & Davies 2001), así como por una notable 
presencia de carbonatos (Sharpley et al. 1996). En este sentido, el 
sedimento del Río Magro está principalmente formado por materiales 
sedimentarios compuestos de arcillas, calcitas, y carbonatos del Cretácico 
(Cendrero et al. 1986). Existen, a este respecto, trabajos que demuestran 
una elevada capacidad de adsorción frente a la adición de fósforo en 
este tipo de materiales (Borggaard et al. 2004). Hay que tener en cuenta 
además que una elevada alcalinidad del agua, como es el caso del Río 
Magro, puede favorecer incluso más los procesos de adsorción del fósforo 
al sedimento. 
 
La capacidad de absorción de fósforo del sedimento se determina a 
través del el valor de la concentración de fósforo en equilibrio (EPC0) para 
el río Magro es de 0,089 mg/L-P (2,88 μM). Este valor resulta algo inferior a 
los observados en suelos agrícolas (0,56-1,30 mg/L-P) que han sido 
sobrefertilizados (Pöthig et al. 2010) y que aparentemente presenten una 
mayor saturación en su capacidad de adsorción. Por el contrario, están 
más próximos a los obtenidos por Bridgham et al. (2001), quienes en 
sedimentos también con elevadas cantidades de materia orgánica y 
arcillas obtuvieron un valor de EPC0 de 0,05 mg/L-P. El Río Magro fluye sobre 
rocas sedimentarias compuestas principalmente de arcillas, calcitas, y 
carbonatos del Cretácico (Cendrero et al. 1986), estos materiales poseen 
una mayor capacidad de absorción de fosfatos, lo que indica que el  
lecho del río Magro puede actuar como un buen sumidero de fósforo y la 
importancia de la composición química del sedimento en el proceso de 
absorción por fósforo. Al comparar los resultados obtenidos en el río con los 
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de la Laguna de Talayuelas (0,0062 – 0,04 mg/L-P; 0,1-1,6 μM) se observa un 
valor de EPC0 ligeramente más bajo en la laguna, la cual, como se 
menciona en el capítulo anterior, sus sedimentos poseen una elevada 
capacidad de absorción de fósforo  Esta diferencia en el valor de EPC0 
puede atribuirse a la contaminación histórica que ha recibido el Río Magro,  
la cual ha provocado una acumulación de fósforo en sus sedimentos lo 
que posiblemente ha disminuido su capacidad de absorción . Este hecho 
explicaría que los niveles de fósforo observados en el agua del 
experimento del Río Magro se hayan mantenido más elevados, incluso en 
los tratamientos sin adición de nutrientes, en los cuales se alcanza una 
concentración de fósforo de 34 μM en el tiempo final. Ésta concentración 
ha sido superior a la  observada en los microcosmos sin macrófitos de la 
laguna, donde los niveles de fósforo se han  mantenido notablemente 
bajos, no superando 5 μM durante prácticamente todo el ensayo, incluso 
en los microcosmos sometidos a fertilización elevada. Debe recordarse que 
en los microcosmos con macrófitos de la laguna, la liberación de fósforo se 
encuentra asociada a los procesos de descomposición de los macrófitos, 
siendo esta descomposición la mayor fuente de fertilización del agua 
detectada en Talayuelas.   
 
Una vez saturada la capacidad de adsorción del sedimento, el 
aumento observado de la concentración de fósforo en el experimento del 
río, incluso en el tratamiento no fertilizado, podría haberse visto favorecida 
por un aumento de las condiciones reductoras del sedimento. En estas 
circunstancias, el fósforo unido al Fe3+ puede quedar libre más fácilmente 
en forma de ortofosfatos solubles (Hutchinson 1957), aumentando así su 
concentración en el agua. No obstante, cabe considerar también que 
estos procesos que afectan el estado de reducción del hierro, pueden 
estar en parte regulados por la actividad de las bacterias presentes en el 
sedimento (Stumm & Morgan 1996), materia que escapa al objeto de 
estudio de la presente tesis. 
 
De forma similar a lo observado con el fósforo, las concentraciones de 
amonio muestran también una tendencia progresiva al aumento. Aunque 
más prolongada en el tiempo, esta tendencia es evidente incluso en el 
tratamiento no adicionado con nutrientes, lo que ejemplifica de nuevo el 
potencial efecto que la carga interna puede tener sobre el estado trófico 
del sistema. En este caso, también un aumento del carácter reductor de 
los sedimentos podría haber contribuido a una mayor liberación de amonio 
desde el sedimento (de Jonge et al. 1994). Por otro lado, una fuente 
adicional de amonio podría provenir de la foto-degradación de parte del 
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CDOM presente en el agua (Bushaw-Newton et al. 1996, 1999), 
particularmente aquel de naturaleza proteica debido a su alto contenido 
en nitrógeno, mucho más abundante en el río Magro que en la Laguna de 
Talayuelas. Independientemente de esta disposición progresiva al 
aumento, se observa también una cierta oscilación en las concentraciones 
de amonio. Esto puede ser debido a una rápida oxidación para 
transformarse en nitrato, aunque más probablemente guarde relación con 
la facilidad de este nutriente para ser asimilado, tanto por el 
bacterioplancton como por el fitoplancton (Kirchman 1994, Lipschultz 
1995), lo que justificaría los descensos generalmente observados tras los 
pulsos de fertilización. Así, y contrariamente a lo observado en la Laguna 
de Talayuelas, la adición de nutrientes en el río sí parece haber estimulado, 
y de manera sostenida, la producción de biomasa algal. En este sentido, 
cabe observar como las concentraciones de amonio en el experimento 
del río se han mantenido en niveles notablemente inferiores comparados 
con los observados en la laguna, donde los nutrientes adicionados no 
parecen haberse transformado en biomasa algal de forma tan evidente, 
esto, a pesar de haber estado ambos experimentos sometidos a los mismos 
niveles de fertilización.  
 
Como consecuencia de lo anterior, las concentraciones de clorofila-a 
en los microcosmos del río han sido por lo general alrededor de un orden 
de magnitud superiores a las observadas en los microcosmos del 
experimento de la laguna. Así mismo, las mayores concentraciones en el 
caso de esta última no se mantienen a lo largo del tiempo (ver figura 4.6) y 
parecen responder, de forma más eventual, a los pulsos de nutrientes. En 
concordancia, se observan aumentos puntuales de la proporción 
carotenos /clorofila-a, lo que sugiere una cierta deficiencia nutricional o un 
mayor grado de senescencia de la población de algas. Por el contario, 
esta misma relación en el caso del río muestra, aunque leve, un progresivo 
descenso, simultáneo además con una también progresiva mayor 
disponibilidad de nutrientes. Parece existir por tanto un claro contraste 
entre ambos sistemas con respecto a su respuesta frente a una 
perturbación más o menos repetida en el tiempo como es la entrada de 
nutrientes. . 
 
La aplicación del modelo de Dillon & Rigler (1974) nos puede permitir 
estimar la cantidad de biomasa algal que se podría formar a partir de la 
cantidad de fósforo añadida en cada uno de los tratamientos. Este 
modelo es una expresión matemática construida a partir de la relación 
empírica que existe entre la biomasa fitoplanctónica y la concentración 
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de fósforo total. Así, Durante el periodo inicial del experimento la 
concentración de Chl-a es la esperable atendiendo a los valores de fósforo 
en equilibrio (EPC0) más que a las adiciones experimentales, lo que 
demostaría la importancia de la carga interna en la regulación de la 
producción algal. Por el contrario, es a partir de aproximadamente las 6 
semanas cuando se empiezan a hacer más evidentes los efectos de la 
fertilización externa. 
 
En los tratamientos con adición máxima de nutrientes, las 
concentraciones de Chl-a esperables estimadas por el modelo son muy 
superiores a las realmente observadas en el experimento, las cuales, fueron 
a su vez similares a las medidas en el tratamiento 1x, lo que evidencia que 
buena parte del fósforo ha quedado retenido en el sedimento. No 
obstante, esta aparente retención del fósforo no se corresponde con un 
aumento notable de las concentraciones del mismo en el sedimento del 
tratamiento 10x a la finalización del experimento. Es posible que en este 
caso exista una subestimación del fósforo presente en el sedimento ya que 
para su análisis se tomó una muestra de los primeros centímetros, cuando 
es posible que este exceso de fósforo se acumulase únicamente en la 
parte más superficial y por ello la integración de una mayor cantidad de 
sedimento en el análisis supondría una subestimación de la concentración 
de este.   
 
Al igual que lo observado con la biomasa algal, la densidad de 
bacterioplancton fue en general más elevada en el presente experimento 
si se compara con lo observado en la laguna de Talayuelas. Ambos 
variables podrían estar de algún modo relacionadas. Así, parte de la 
materia orgánica presente en el agua de los microcosmos, y detectada 
mediante las matrices de excitación/emisión (Fig. 5.6), podría provenir de 
la producción del fitoplancton y servir directamente de fuente de carbono 
para el bacterioplancton (Romera-Castillo et al. 2011). No obstante, en 
sistemas acuáticos en los que los aportes de carbono orgánico son en 
buena parte alóctonos, como es el caso del río Magro, es más probable 
que se produzca un desacoplamiento entre la producción primaria y la 
secundaria (Meyer 1994), de modo que la producción bacteriana este 
mayoritariamente sustentada por estos aportes externos. Las matrices de 
excitación/emisión indican la presencia en el CDOM de ácidos húmicos, 
en particular compuestos asociados a los pares de excitación/emisión 
310/420 y 245/430 nm. La dinámica de estos compuestos en el experimento 
es similar entre los distintos tratamientos, lo cual hace suponer que su 
presencia está fundamentalmente determinada por los sedimentos, hecho 
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ampliamente apoyado por la bibliografía (Skoog et al. 1996, Boss et al. 
2001, Burdige et al. 2004, Clark et al. 2008). Estos compuestos suelen tener 
un origen terrestre-antropogénico, con una amplia presencia en ambientes 
dulceacuícolas (Coble et al. 1996, Stedmon & Markager 2005), estando 
probablemente asociados en el caso del río Magro a aportes agrícolas y/o 
urbanos. Su acumulación en el agua de los microcosmos a lo largo del 
tiempo podría ser consecuencia de su naturaleza recalcitrante y su baja 
biodegradabilidad (Carlson et al. 2002, Zhang et al. 2009), lo cual favorece 
su permanencia. También se observa, no obstante, una señal de 
fluorescencia ligeramente más elevada de estos compuestos en los 
tratamientos con adición de nutrientes que en aquellos tratamientos no 
fertilizados, lo cual indica que esta condición favorecería aún más su 
acumulación. Por otra parte, y en contraste con lo observado en la laguna, 
la falta de retención de nutrientes debida a la ausencia de macrófitos en 
el río (ver figura 4.8) podría favorecer la difusión de estos compuestos a 
través de la interfase sedimento-agua. 
 
Un componente observado en las matrices de CDOM, y que se 
encuentra ausente en laguna de Talayuelas, es de origen proteico y se 
corresponde con la presencia de aminoácidos, particularmente triptófano 
y tirosina (Mayer et al. 1999). A diferencia de los compuestos húmicos 
citados anteriormente, este tipo de CDOM está generalmente asociado a 
procesos autóctonos, relacionados con la actividad metabólica del 
fitoplancton y/o el bacterioplancton (Cammack et al. 2004, Wada et al. 
2007, Zhang et al. 2009). No obstante, considerando la naturaleza y origen 
de los sedimentos acumulados en el lecho del río Magro, no se puede 
descartar que estos compuestos proteicos provengan en parte de la 
contaminación urbana acumulada en el lecho. En este sentido, existen 
estudios en los que se ha observado un incremento del par de 
excitación/emisión asociado al triptófano conforme aumentan los aportes 
orgánicos provenientes de aguas residuales (Baker 2001, 2002, Baker et al. 
2004). De ser esto último cierto, explicaría por ejemplo la presencia de este 
tipo de materia orgánica exclusivamente en el río y no en la laguna, cuyos 
aportes parecen estar más bien asociados a la diagénesis de la flora 
acuática. Los resultados muestran una moderada aunque significativa 
correlación entre la cantidad de materia orgánica presente en el agua 
(medida como la absorbancia a 254 nm) y la concentración de amonio. 
Esta misma relación se detecta también en algunos caso con el CDOM de 
origen proteico, lo que concuerda con lo observado en otros estudios 
realizados en sistemas fluviales contaminados (Baker et al. 2003). Así mismo, 
una mayor presencia de este tipo de CDOM de naturaleza proteica 
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parece guardar relación con una mayor incidencia de contaminación 
urbana (Guo et al. 2010). Prueba de ello es también la relación directa que 
ocasionalmente se ha establecido entre la demanda biológica de oxígeno 
y este tipo de CDOM (Reynolds & Ahmad 1997). En consecuencia, este tipo 
de compuestos, además de poder ser utilizado como un indicador de 
actividad biológica, puede ser también un signo del grado de 
contaminación orgánica presente en el ecosistema como plantean 
algunos autores (Zhuo et al. 2010). 
 
Al observar la evolución de cada uno de los componentes del CDOM 
en el experimento (Fig 5.6), es evidente que existe una diferencia entre la 
fracción proteica y la húmica. Esto se ve reflejado en el análisis de 
componentes principales (Fig. 5.11), y podría guardar relación con la 
evolución del metabolismo heterótrofo en los microcosmos, como se ha 
comentado al inicio de la discusión. Así, la variable con más peso en la 
parte positiva de la segunda componente es el porcentaje de bacterias 
con alto contenido en DNA (%HDNA), seguido de la fracción del CDOM de 
naturaleza proteica, la cual en ocasiones se ha relacionado con mayores 
tasas de actividad bacteriana (Cammack et al. 2004). Estas variables son 
las que además definen de forma más clara las variaciones observadas en 
el tratamiento no fertilizado (0x) en comparación con los otros dos. El 
completo significado ecológico de estas subpoblaciones bacterianas no 
es conocido en su totalidad, sin embargo, sí parece evidente que 
representan una sub-población con una mayor actividad metabólica, 
(Gasol & del Giorgio 2000, Lebaron et al. 2001), constituyendo por lo que 
parece el elemento dinámico de la comunidad del bacterioplancton. En 
este hecho basamos nuestra idea de que el balance entre el metabolismo 
heterótrofo y autótrofo del sistema se modificaría debido a una mayor 
actividad bacteriana, como consecuencia de una menor entrada de 
nutrientes -inorgánicos, pero por el contario una mayor disponibilidad 
relativa de carbono orgánico.  
  
En resumen, en el experimento se ha observado una tendencia de 
aumento de las concentraciones de nutrientes en el agua, incluso en el 
tratamiento no adicionado con nutrientes, lo cual hace evidente el 
potencial efecto que la carga interna del sedimento del río Magro sobre el 
estado trófico del sistema. Por otra parte, las concentraciones de amonio 
estuvieron en niveles más bajos que los observados en el experimento de la 
laguna, lo cual podría deberse al hecho de que el nitrógeno adicionado 
en este caso ha sido más fácilmente asimilado parar formar biomasa. Por el 
contrario, la concentración de fósforo ha sido más elevada en el 
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experimento del Río Magro, lo cual podría explicarse como una 
disminución de la capacidad de absorción de sus sedimentos 
consecuencia de haber alcanzado su saturación , esta diferencia puede 
atribuirse a su elevada carga orgánica, la cual puede provocar una 
saturación en su capacidad de almacenamiento de fósforo. Se observó en 
el experimento del río Magro una tendencia sostenida de aumento de la 
producción de biomasas algal como respuesta a los aportes externos de 
nutrientes. En este caso, las concentraciones de clorofila-a fueron un orden 
de magnitud superior a las observadas en el experimento de Talayuelas. La 
presencia de materia orgánica de naturaleza proteica fue también 
exclusiva en el río, la cual se encuentra asociada generalmente a la 
actividad metabólica del fitoplancton y/o el bacterioplancton, sin  
embargo, considerando la naturaleza y origen de los sedimentos 
acumulados en el lecho del río Magro, no se puede descartar que estos 
compuestos proteicos provengan en parte de la contaminación urbana 
acumulada en el lecho, ya que también se encuentra asociado a aportes 
orgánicos provenientes de aguas residuales. De ser cierto esto último, 
explicaría la presencia de este tipo de materia orgánica exclusivamente 
en el río y no en la laguna. 
 
 Respecto a la densidad de bacterioplancton, esta fue más elevada en 
el experimento del río Magro, probablemente por las elevadas cantidades 
de aportes de carbono orgánico que recibe el río. Los resultados del 
experimento resaltan así la importancia de la carga orgánica del 
sedimento en los procesos biológicos que ocurren en el sistema. La carga 
interna de los sedimentos del río Magro ha sido suficiente para promover un 
proceso de eutrofización, observándose además una tendencia hacia un 
aparente predominio del metabolismo heterótrofo cuando no hubo 
adición externa de nutrientes. Esto se corresponde con la observación del 
porcentaje más elevado de bacterias más activas (HDNA) en los 
tratamientos sin adición de nutrientes. Inversamente, cuando los aportes 
externos de nutrientes estuvieron presentes, sumado a la carga orgánica 
del sistema, el metabolismo autótrofo adquiere una mayor relevancia. 
Teniendo en cuenta el freno que la presencia de estos sedimentos con alta 
carga orgánica pueden suponer para la recuperación del sistema, parece 
apropiado realizar actuaciones que conduzcan a su disminución. Una de 
las posibilidades en este sentido es la aplicación de técnicas de 
biorremediación. En los capítulos 6 y 7 se muestran los resultados obtenidos 
de la realización de experimentos con sedimento de la Laguna de 
Talayuelas y del Río Magro, donde se ensayaron distintas técnicas de esta 
naturaleza. 
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Capítulo 6: Evaluación de distintas técnicas 
de biorremediación para la reducción de la 
carga orgánica en sistemas acuáticos (Laguna 
de Talayuelas y Río Magro)   
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
6.1.  Introducción 
 
Existen diversos procedimientos que permiten abordar desde un punto de 
vista tecnológico el problema de la acumulación de contaminación 
orgánica en lechos fluviales. Una de las posibilidades se basa en el uso de 
técnicas de biorremediación,  que aprovechan la capacidad de los 
organismos para acumular y/o degradar algunos de los compuestos 
tóxicos presentes en el medio (Atlas & Bartha 2002, Van Hamme et al. 
2003). Otra aproximación la constituye el uso de compuestos químicos 
conducentes a incrementar la capacidad oxidativa en los sedimentos 
como el caso del nitrato (Murphy et al. 1995) o el oxígeno (Harkness et al. 
1993), debido a que en algunos casos el catabolismo oxidativo de la 
materia orgánica que requiere de la participación de estos aceptores 
externos es el dominante en la muestra contaminada. Un modo habitual 
de proceder en estos casos es mediante la introducción de oxígeno por 
agitación y/o aireación sumergida. Este procedimiento implica, sin 
embargo, altos costos operacionales, así como los inconvenientes 
derivados de la remoción y resuspensión de los lodos. Es por ello, que su uso 
debe estar justificado para la obtención de resultados altamente 
favorables. Más particularmente, y en función de la capacidad de 
asentamiento de vegetación acuática en el sistema contaminado, existe 
la posibilidad de aplicar técnicas de fitorremediación (Bert et al. 2009), lo 
que implica el uso de plantas para inmovilizar contaminantes o aumentar 
las condiciones oxidantes del sedimento, pudiendo incluso llegar a 
establecerse relaciones de cooperación con la microbiota del suelo 
(Mackova et al. 2009). 
 
De forma sintética, la degradación de la materia orgánica en un medio 
anaerobio contempla una fase inicial hidrolítica, una posterior de 
acidogénesis en la que se forman ácidos volátiles, y una final de 
metanogénesis en la que se moviliza carbono en forma de gas metano. La 
biorremediación microbiana puede basarse en la inoculación de bacterias 
y/o enzimas específicos tomadas del medio natural (Camacho et al. 2004). 
La intención de esto es potenciar la digestión de dicha materia orgánica si 
se encuentra en niveles anormalmente elevados, así como la 
inmovilización o eliminación parcial de los nutrientes que se acumulan en 
exceso en este tipo de sedimentos. Mediante la actividad bacteriana, 
estos productos son generalmente transformados en elementos volátiles 
como los mencionados anteriormente y sales minerales más estables. No 
obstante, cabe contemplar investigaciones que hagan más eficiente el 
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uso de los recursos disponibles y que a su vez maximicen los beneficios 
obtenidos. En relación a esto, el presente estudio pretende experimentar 
sobre las posibilidades de optimización o mejora metodológicas que 
permitan, mediante actuaciones localizadas, ayudar a la restauración del 
buen estado ecológico de los ecosistemas acuáticos.  
 
Un ejemplo de producto biológico/enzimático utilizado en la 
biorremediación de lechos acuáticos es el Acti-zyme, el cual es un 
producto desarrollado en Canadá y que se comercializa como acelerador 
de la degradación de la carga orgánica en sistemas sépticos e 
instalaciones de aguas residuales. Acti-zyme se presenta en forma de liófilo 
y se elabora a partir de la mezcla de cultivos de bacterias anaerobias 
facultativas y aerobias. La cantidad empleada en gramos de cada cultivo 
bacteriano, por cada 100 gramos del liofilizado, depende de cada uno de 
los géneros seleccionados y es la siguiente: 5 g de Bacillus, 3 g de 
Bacteroides, 3 g de Chaetomium, 10 g de Clostridium, 3 g de 
Enterobacter,3 g de Enterococcus, 1 g de Erwinia, 3 g de Helicobacterium, 
3 g de Humicola, 3 g de Klebsiella, 1g de Lactobacillus, 6 g 
Methanobacterium, 5 g de Methanococcus, 5 g de Methanosarcina, 5 g 
de Methanospirillum, 5 g Nitrosolobus, 5 g de Nitrosomonas, 5 g de 
Nitrosospira, 5 g de Nitrobacter, 3 g de Paracoccus, 3 g de Pseudomonas, 3 
g de Ruminococcus, 3 g de Sarcina, 3 g de Streptomyces, 5 g de Vibrio, 1 
gr de Zymomonas seleccionadas del medio natural,. Atendiendo a las 
especificaciones del proveedor, estas bacterias son revivificables en más 
del 99% tras la hidratación del producto.  
 
El liófilo va acompañado además de enzimas específicas como son 
proteasas, lipasas, amilasas y celulasas.   Si las condiciones del sustrato a 
tratar son favorables, Acti-zyme direcciona la digestión de la materia 
orgánica hacia la vía metanífera, provocando el desplazamiento de la 
menos deseable vía sulfatorreductora. Esto conduce a la producción de 
CO2, CH4, H2O, N2 y sales minerales estables como principales productos de 
digestión. Si este direccionamiento se produce, Acti-zyme tiene la 
capacidad de reducir de forma significativa la materia orgánica 
acumulada en exceso en sistemas sépticos e instalaciones de aguas 
residuales, aunque poco se sabe de su efectividad en el medio natural, así 
como del resultado de uso en la movilización de nutrientes como el 
nitrógeno y fósforo, principales fuentes de eutrofización de los sistemas 
acuáticos. En este sentido, existen limitados ejemplos que muestran el 
impacto positivo en la calidad del agua mediante su uso. Uno de ellos se 
muestra en Athaliah-Chiedza (2011), quien reporta una disminución de 
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nutrientes en efluentes residuales de Zimbabwe mediante el uso de Acti-
zyme, disminuyendo con ello la incidencia  de casos de cólera en la zona. 
En nuestro caso lo que se pretende es explorar la eficiencia de este 
producto en los casos particulares del Río Magro y la Laguna de 
Talayuelas, los cuales presentan lechos contaminados en mayor o menor 
medida con materia orgánica. Las capacidades de este producto se 
explorarán junto con otras técnicas exclusivamente químicas como es el 
uso de aceptores de electrones, u otras biológicas como la 
fitorremediación mediante el uso de plantas acuáticas autóctonas. La idea 
es por tanto valorar la disposición de estas soluciones a actuar como 
estímulos o agentes que favorezcan la remediación de los sistemas 
acuáticos afectados por este tipo de contaminación.  
 
 
6.2.  Procedimiento experimental 
 
6.2.1. Preparación del experimento y obtención de muestras 
 
Con sedimento procedente tanto de la Laguna de Talayuelas como del 
Río Magro se llevó a cabo en paralelo un experimento con un diseño 
parcialmente factorial, en el cual se consideraron como factores la adición 
del liófilo microbiano, nutrientes inorgánicos (nitrógeno y fósforo), 
aceptores de electrones (nitrato y oxígeno) y la presencia de macrófitos en 
el caso de la laguna. La intención fue valorar en qué medida estos 
elementos podrían favorecer la degradación de la materia orgánica y/o la 
mejora del estado trófico del agua mediante la eliminación/retención de 
nutrientes. El sedimento proveniente de ambos lugares fue incubado 
durante seis meses en recipientes plásticos de 30 cm de altura por 9 cm de 
ancho (Fig. 6.1), a los cuales se añadió sedimento hasta cubrir los primeros 
10 cm del recipiente, la parte ocupada por los sedimentos se recubrió con 
papel de aluminio para así mantener estos en oscuridad, durante el 
experimento. A cada uno de los recipientes se les añadió 2.5 L de agua 
con una composición química similar a la de los respectivos lugares de 
estudio, la misma descrita en los dos capítulos anteriores (ver tablas 4.1 y 
5.1). Los recipientes fueron posteriormente colocados en una cámara 
climática donde se controlaron los ciclos de luz (12/12 h), temperatura 
(20°C), e intensidad lumínica (500 µE· m-2 h-1) durante el transcurso del 
experimento (Fig. 6.1).  
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Una vez finalizado el experimento, se obtuvieron muestras de agua 
mediante succión con una jeringa previamente lavada con agua 
destilada. De la muestra obtenida se determinaron el nitrógeno total (NT), 
fósforo total (PT), la demanda biológica y química de oxígeno (DBO, DQO). 
La estimación de PT y NT permitió valorar la disponibilidad de nutrientes, 
mientras que la DQO y DBO5 proporcionó una estimación de la carga 
orgánica y su biodegradabilidad. Por otro lado, un volumen de 5 mL de 
agua fueron fijados con una mezcla de paraformaldehído y glutaraldehído 
(4%/25%) a una concentración final de 10%. Esta muestra se destinó al 
estudio de la abundancia y actividad metabólica del bacterioplancton 
mediante citometria de flujo. Otra fracción de agua,filtrada previamente 
por filtros Whatman GF/F, se destinó a la caracterización de la fracción 
fluorescente de la materia orgánica (CDOM).  
 
Las determinaciones analíticas llevadas a cabo en sedimento se 
realizaron con el objetivo de observar los efectos de la biorremediación 
sobre su carga orgánica. De esta manera, a la finalización del 
experimentodeterminó se determinó el contenido de PT y NT, porcentaje 
de materia orgánica %, demanda biológica de oxígeno (DBO5), demanda 
química de oxígeno (DQO) y la biodegradabilidad (ratio DBO5/DQO). En 
particular en el caso del Río Magro, se caracterizó también la estructura de 
la comunidad de arqueas, tratando de observar posibles diferencias en 
función del tratamiento llevado a cabo en el sedimento. Este análisis se 
llevó a cabo mediante un gel de electroforesis de gradiente 
desnaturalizante (DGGE), con fragmentos obtenidos en una reacción de 
amplificación del gen 16S rDNA utilizando primers específicos de este grupo 
microbiano (ver detalles en sección 2.5). En los tratamientos con sedimento 
de la Laguna de Talayuelas se cuantificó la biomasa de macrófitos a 
tiempo final. Todos los análisis mencionados anteriormente se describen 
con mayor detalle en el capítulo 2 de metodología analítica.   
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Fig. 6.1. Microcosmos  con sedimento de la Laguna de Talayuelas en el interior de la 
cámara climática. 
 
A continuación se exponen las distintas condiciones experimentales 
llevadas a cabo en función del uso del liófilo microbiano, adición de 
nutrientes y utilización de aceptores de electrones. En la tabla 6.1 se 
resumen tanto estos tratamientos como las combinaciones realizadas entre 
estos. En el caso de la Laguna de Talayuelas, cada una de las condiciones 
detalladas en la tabla fueron ensayadas por duplicado, tanto en presencia 
como en ausencia de macrófitos. 
 
 
6.2.2. Concentración y dosificación temporal del liófilo microbiano 
 
La aplicación de liófilo microbiano en el sedimento se realizó mediante una 
pipeta volumétrica acoplada una pipeta de tres vías. Esta se introdujo a 
tres centímetros de profundidad y a medida que se extraía la pipeta se 
esparcía el producto. La aplicación del liófilo microbiano se hizo en 
distintos puntos del microcosmos para abarcar toda el área del mismo. En 
cuanto a la concentración se establecieron tres condiciones 
experimentales distintas, esto es, una dosis de baja de 20 g/m3, una media 
de 40 g/m3 y una más elevada de 80 g/m3. Adicionalmente, sobre la base 
de una inyección de 40 g/m3, esta se fragmentó temporalmente siguiendo 
tres protocolos distintos: 1) una única aplicación de 40 g/m3, 2) dos 
aplicaciones de una concentración de 20 g/m3 cada una, dosificando la 
primera en una aplicación inicial y una segunda transcurridos 20 días, y 3) 
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tres aplicaciones, la primera de una concentración de 20 g/m3, 
transcurridos 20 días y dos posteriores de 10 g/m3, aplicadas a los veinte y 
40 días posteriores a la primera aplicación. 
 
 
6.2.3. Adición de nutrientes inorgánicos 
 
En alguno de los tratamientos se llevó a cabo un aumento artificial de las 
concentraciones de nutrientes inorgánicos para valorar su posible 
limitación en los procesos de degradación de la materia orgánica. Para 
ello de se añadió amonio en la forma de sulfato de amonio [(NH4)2SO4] a 
una concentración final de 100 µM. Con respecto al fósforo, se añadió 
fosfato monopotásico (KH2PO4) a una concentración final de 6 µM. Estas 
inyecciones se realizaron en el tiempo inicial y de manera única. La 
combinación experimental de estas adiciones se detalla en la tabla 6.1. 
 
 
6.2.4. Adición de aceptores de electrones 
 
En parte de los tratamientos, tanto de manera única como en 
combinación con otros tratamientos (ver tabla 6.1), se llevó a cabo la 
adición de aceptores de electrones, en particular nitrato y oxígeno. El 
primero de ellos  se añadió en una dosis única al inicio del experimento en 
la forma de nitrato de sodio (NaNO3), a una concentración de 0,225 mg. 
Por su parte, la adición de oxígeno se realizó mediante la inyección de aire 
en el sedimento mediante un difusor conectado a una bomba de aire. 
Cada quince días y durante 20 minutos, el difusor fue introducido en el 
sedimento con un flujo muy bajo para tratar de minimizar en lo posible la 
resuspensión del sedimento.  
 
 
6.2.5. Análisis estadísticos 
 
Con los resultados obtenidos en ambos experimentos, y en particular 
para con las variables obtenidas en el sedimento, se llevó a cabo un 
análisis de componentes principales (PCA) para determinar qué factores 
explicaban la variabilidad observada entre los distintos tratamientos. En el 
caso del estudio de la diversidad de arqueas encontrada en el sedimento 
del Río Magro, además se llevó a cabo un análisis de correspondencia 
para determinar si existía alguna relación entre los patrones de bandas 
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obtenidos en la DGGE y los tratamientos aplicados en cada caso. Todos los 
análisis descritos se llevaron a cabo mediante el programa estadístico 
MVSP. 
 
 
Tabla 6.1. Tratamientos llevados a cabo en función de la concentración y 
dosificación temporal del liófilo microbiano, nutrientes inorgánicos y aceptores de 
electrones. Los tratamientos del 19-21 actuaron como controles. En la columna de 
dosificación del producto 1, 2 y 3 es el número de dosis que se aplicó liófilo 
microbiano. En el caso de la Laguna de Talayuelas estas condiciones se ensayaron 
tanto en presencia como en ausencia de macrófitos.  
 
Tratamiento Liófilo Dosificación 
  
Nutrientes 
 
Aceptor de 
 1 20 1 - - 
2 40 1 - - 
3 80 1 - - 
4 40 1 - - 
5 40 2 - - 
6 40 3 - - 
7 40 1 NH4 - 
8 40 1 PO4 - 
9 40 1 NH4+ PO4 - 
10 0 - NH4 - 
11 0 - PO4 - 
12 0 - NH4+ PO4 - 
13 40 1 - NO3 
14 40 1 - O2 
15 0 - - NO3 
16 0 - - O2 
17 40 - NH4+ PO4 NO3 
18 0 - NH4+ PO4 NO3 
19-21 0 - - - 
 
 
 
6.3. Resultados 
 
6.3.1. Curvas de crecimiento del liófilo microbiano 
 
En base a las especificaciones del suministrador del liófilo microbiano, el 
producto que abastece contiene una combinación de cepas bacterianas 
seleccionadas (tanto aeróbicas como anaeróbicas) y enzimas hidrolíticos. 
Estos se presentan concentrados y deshidratados mediante un proceso 
previo de liofilización, por lo que se requiere una resuspensión del producto 
en medio acuoso previa a su uso u observación (Fig. 6.2). Sus principales 
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efectos directos son acelerar los procesos de degradación y eliminación 
de la carga orgánica, así como la reducción de olores debido al descenso 
en la producción de sulfhídrico y/o amoniaco. Según especificaciones del 
proveedor, el producto opera mediante la estabilización del pH, lo que 
favorece la proliferación celular de los inóculos. La evolución de las 
poblaciones bacterianas contenidas en el producto fue monitorizada 
mediante citometría de flujo a distintas concentraciones de oxígeno inicial 
durante un periodo de 26 horas (Fig. 6.3).  
 
Las diferencias observadas mediante citometría de flujo en la 
dominancia relativa de las distintas sub-poblaciones en función del 
contenido en oxígeno corroboran la idea de que el liófilo está compuesto 
tanto de bacterias aerobias como anaerobias. Esto confiere una 
capacidad facultativa al producto de modo que en función de la 
presencia de oxígeno en el medio, se desarrollen diferencialmente unas 
poblaciones respecto a otras. Las densidades alcanzadas inicialmente 
respondieron básicamente a la rehidratación de las células ya presentes 
en el inóculo (Fig. 6.4). En fases posteriores los distintos cultivos 
evolucionaron de forma diferente en función del contenido en oxígeno. En 
el cultivo iniciado a unas concentraciones saturantes de oxígeno (~8 
mg/L), y en el que estas se redujeron a aproximadamente la mitad 
después de 2 horas, la densidad de bacterias tras este periodo fue de 
1,25x108 cel/mL.  
 
En condiciones microerófilas, esto es, a concentraciones de oxígeno 
iniciales en torno a 4 mg/L e inferiores a 2 mg/L tras 2 horas, así como en 
anóxia total desde el inicio, las densidades tras este periodo fueron algo 
más elevadas, de 1,8x108 y 2,2x108 -cel/mL respectivamente. En estos dos 
últimos casos, entre las 2 y 8 horas de incubación las poblaciones se 
mantuvieron estables, por el contrario, en el cultivo con mayor cantidad de 
oxígeno se observó un incremento progresivo, hasta alcanzar 
concentraciones similares a las observadas en el resto de condiciones 
(~2x106 cel/mL) conforme fue disminuyendo la concentración de oxígeno 
en el medio. A partir de 8 horas se produjo un incremento de las 
poblaciones en todos los casos. Tras 20 horas de incubación no se detectó 
oxígeno en ninguno de los casos, las densidades alcanzadas en ese 
momento fueron de 4x108, 4,5x108 y 6,4x108 cel/mL en los cultivos iniciados 
respectivamente con 8 mg/L, 4 mg/L y <0,2 mg/L de oxígeno. El mayor 
incremento poblacional se produjo a la finalización de la incubación (26 h) 
en el tratamiento iniciado en completa anoxia, dónde se cuantifico una 
densidad de 9,9x108 cel/ mL. 
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 Figura 6.2. Microfotografías del liófilo microbiano adquiridas mediante microscopia 
de epifluorescencia (muestras teñidas con 4'-6-Diamidino-2-phenylindol, DAPI) tras 
18 horas de haber realizado la re-hidratación del liofilizado. 
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Figura 6.3. Diagramas de eventos observados mediante el análisis por citometría de 
flujo dónde se observa la evolución de cultivos  del liófilo microbiano iniciados con 
distintas concentraciones de oxígeno: O2 (8 mg/L), N2parcial (4 mg/L) y N2total (<0,2 
mg/L). En los gráficos obtenidos pueden discriminarse diferentes sub-poblaciones 
del cultivo de liófio microbiano en función del tamaño celular y la intensidad de la 
fluorescencia. 
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Fig. 6.4. Evolución temporal de un cultivo del liófilo microbiano a distintas 
condiciones iniciales de oxigenación. En el cultivo de liófilo sometido a aireación 
(O2) la concentración inicial de oxígeno fue de 8 mg/L. En el cultivo sometido a 
purga parcial con nitrógeno molecular (N2parcial), la concentración inicial de O2 fue 
de 4 mg/L. El cultivo sometido a una purga más completa con nitrógeno molecular 
(N2total) la concentración de oxígeno fue inferior a 0,2 mg/L al inicio de la 
incubación. 
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6.3.2. Biomasa de Macrófitos  
 
A la finalización del experimento se valoró el efecto de los tratamientos en 
el desarrollo de los macrófitos mediante la determinación de su peso seco. 
En alguno de los microcosmos no sometidos a poda, generalmente 
aquellos que conllevaban la adición del liófilo microbiano, el desarrollo de 
los macrófitos fue poco significante (Fig. 6.5). El mayor desarrollo de 
macrófitos por el contrario se observó en los tratamientos dirigidos a 
aumentar el potencial redox del sedimento como consecuencia de la 
adición de aceptores de electrones (i.e., NO3 y O2), así como en uno de los 
controles. De igual modo, se observó también crecimiento de macrófitos 
en presencia de amonio, incluso en el tratamiento suplementado 
conjuntamente con el liófilo microbiano. En cualquier caso, los tratamientos 
sin ningún tipo de adición (controles) presentaron el mayor desarrollo de 
macrófitos. 
 
 
 
 
Fig. 6.5. Biomasa de macrófitos en los tratamientos no sometidos a poda del 
experimento con sedimento de la Laguna de Talayuelas. (AZ, se refiere al  liófilo 
microbiano). 
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6.3.3. Variación de las características del sedimento en función de 
la presencia del liófilo y los macrófitos 
 
6.3.3.1. Nitrógeno y fósforo total  
 
En la tabla 6.2 se muestran las concentraciones de nitrógeno y fósforo total 
medidas en el sedimento de cada uno de los tratamientos a la finalización 
del experimento. Las concentraciones de fósforo total (PT) más elevadas se 
midieron en los microcosmos con sedimento de la Laguna de Talayuelas 
(Fig. 6.6), principalmente en aquellos con macrófitos, mostrando en este 
caso un valor promedio de 1,45 mg-P/g. En ausencia de macrófitos y en 
particular en aquellos tratamientos suplementados con el liófilo microbiano 
se observaron en promedio las concentraciones más bajas (0.2 mg-P/g).  
En los microcosmos del Río Magro, no se observaron diferencias en la 
concentración de PT entre los tratamientos con y sin liófilo (Fig. 6.6), cuyos 
valores oscilaron en ambos caso en torno a 1 mg-P/g. 
 
En el caso del nitrógeno total (NT) los microcosmos de la Laguna de 
Talayuelas mostraron un resultado opuesto al observado en el fósforo. En 
este caso, los tratamientos sin macrófitos mostraron en promedio 
concentraciones ligeramente más elevadas (Fig. 6.6), en particular en 
aquellos tratamientos adicionados con el liófilo, donde la concentración 
fue de 3,25 mg-N/g. Por otro lado, aun mostrando concentraciones 
inferiores, el patrón fue similar en presencia de macrófitos, con valores en 
promedio algo superiores en los tratamientos suplementados con el 
producto biológico. Por el contrario, en los microcosmos con sedimento del 
Río Magro, la concentración promedio de NT no mostró prácticamente 
diferencias entre los tratamientos con y sin adición de liófilo, exhibiendo en 
este caso valores de en torno a 2 mg-N/g. 
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Tabla 6.2. Concentración (mg/g) de nitrógeno (N) y fósforo (P) a la finalización del 
experimento en el sedimento en los distintos tratamientos llevados a cabo con 
muestras del río Magro y la Laguna de Talayuelas, considerando en el segundo 
caso la presencia o no de macrófitos. Los resultados se muestran en función de la 
dosis del liófilo microbiano (A), fraccionamiento temporal de liófilo (B), adición de 
nutrientes (C), y adición de aceptores de electrones (D). 
 
 
Tratamiento  
A B C D 
Talayuelas Magro 
Sin 
 
Con 
 
Sin 
 N P N P N P 
20 1 - - 2,69 0,35 3,23 1,88 1,17 0,76 
40 1 - - 4,48 0,22 2,09 2,64 1,58 0,85 
80 1 - - 2,71 0,18 2,93 1,76 2,06 0,74 
40 1 - - 2,09 0,16 2,20 1,46 2,04 0,80 
40 2 - - 3,69 0,70 1,92 1,25 1,90 0,67 
40 3 - - 2,33 0,10 1,89 1,39 1,96 0,92 
40 1 NH4 - 3,80 0,10 2,39 0,22 1,93 0,94 
40 1 PO4 - 2,26 1,19 1,69 2,15 1,69 0,75 
40 1 NH4+ PO4 - 2,11 1,58 1,30 1,52 2,94 0,78 
0 - NH4 - 2,82 0,07 2,72 0,04 2,63 0,60 
0 - PO4 - 3,08 1,81 1,33 0,81 2,17 1,07 
0 - NH4+ PO4 - 2,70 1,21 1,75 1,59 2,10 0,93 
40 1 - NO3 3,45 0,19 2,23 0,36 1,61 0,64 
40 1 - O2 2,92 0,18 2,12 0,70 2,48 1,04 
0 - - NO3 3,60 0,15 2,76 1,03 2,46 0,89 
0 - - O2 2,21 0,15 2,20 0,44 1,46 1,17 
40 - NH4+ PO4 NO3 2,71 2,11 2,36 1,83 1,35 0,86 
0 - NH4+ PO4 NO3 2,89 1,77 3,08 3,13 2,24 0,78 
0* - - - 2,35 1,30 1,70 1,90 1,86 0,82 
 
 
 
6.3.3.2. Materia orgánica y demanda de oxígeno  
En las tablas 6.3 y 6.7  muestran los resultados obtenidos para cada uno de 
los tratamientos llevados a cabo en ambas zonas de estudio. Todos los 
tratamientos de la Laguna de Talayuelas mostraron en promedio un 
porcentaje de materia orgánica (%MO) en el sedimento más elevado 
comparado con el Rio Magro (Fig. 6.7). En el caso de la laguna, y en 
ausencia de macrófitos, con la adición de liófilo microbiano el porcentaje 
fue en promedio de un 22% de materia orgánica, mientras que en 
ausencia del liófilo el contenido fue del 17% en promedio. En los 
tratamientos con macrófitos los porcentajes fueron algo inferiores (~16%), 
no observándose además diferencias en este caso entre los tratamientos 
con y sin el producto biológico. En el caso del Río Magro los porcentajes de 
materia orgánica oscilaron de forma general en torno al 10%, no 
mostrando tampoco diferencias en relación a la presencia del producto 
biológico.  
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 Fig. 6.6. Valores promedios y desviación estándar para el  PT y NT en función de la 
presencia de macrófitos y del liófilo microbiano en sedimentos de la Laguna de 
Talayuelas y del Río Magro. El texto “sin” y “con” en el eje de abscisas indica sin y 
con macrófitos respectivamente para los sedimentos de la Laguna de Talayuelas. 
Los sedimentos del río Magro se incubaron únicamente sin macrófitos. Las líneas 
continua y discontinua indican respectivamente la mediana y media, los límites de 
la caja los percentiles 25 y 75, y las líneas externas los percentiles 10 y 90. 
 
 
Los valores de DBO5 (Fig. 6.7) fueron en general más elevados en el río 
Magro (promedios: 15-20 mg O2/L). En el caso de la laguna, estos fueron 
ligeramente más elevados (7 mg O2/L) en ausencia de macrófitos. Por otro 
lado, en presencia de macrófitos, la DBO5 fue algo más elevada con 
adición del liófilo, con un valor promedio de 5 mg O2/L. Igualmente, en el 
Río Magro los niveles de DBO5 fueron en promedio también algo más 
elevados (~20 mg O2/L) en los tratamientos donde este estuvo presente. A 
diferencia de lo observado en la DBO5, la DQO en el sedimento a la 
finalización del experimento fue más elevada en los microcosmos de la 
Laguna de Talayuelas (Fig. 6.7), aunque no de forma tan notable. En 
general, los valores fueron algo más elevados en presencia del producto 
biológico, mientras que la presencia de macrófitos aparentemente no 
mostró ningún efecto. Así, en los microcosmos de Talayuelas con macrófitos 
y liófilo, la DQO fue en promedio de 236 mg O2/g p.s., mientras que sin el 
producto fue de 215 mg O2/g p.s.. 
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Tabla 6.3. Carga orgánica (DBO5, DQO, %M.O. y Biodegradabilidad) en el 
sedimento de Talayuelas a la finalización del experimento en los distintos 
tratamientos llevados a cabo, considerando la presencia o no de macrófitos. Los 
resultados se muestran en función de la dosis de liófilo microbiano (A), 
fraccionamiento temporal de liófilo (B), adición de nutrientes (C), y adición de 
aceptores de electrones (D). 
 
Tratamiento Sin  
macrófitos 
Con 
macrófitos A B C D DBO DQO MO Biod. DBO DQO MO Biod. 
20 1 - - 6,8 182,9 24,4 3,74 10,8 255,4 17,0 4,24 
40 1 - - 9,3 241,4 20,5 3,87 5,3 227,5 16,0 2,35 
80 1 - - 5,6 266,5 20,9 2,09 4,4 281,5 15,8 1,56 
40 1 - - 5,5 196,7 18,1 2,81 5,8 208,8 14,8 2,79 
40 2 - - 3,6 255,5 19,9 1,40 6,3 248,9 14,8 2,53 
40 3 - - 5,8 222,6 21,1 2,61 4,9 154,9 13,7 3,15 
40 1 NH4 - 7,7 216,7 21,9 3,54 6,9 238,3 18,0 2,91 
40 1 PO4 - 8,3 210,1 18,4 3,97 6,1 177,8 14,5 3,41 
40 1 NH4+ PO4 - 7,0 246,0 19,6 2,86 5,0 222,8 15,7 2,23 
0 - NH4 - 10,9 241,7 20,0 4,53 5,0 163,8 18,1 3,04 
0 - PO4 - 9,1 197,9 16,9 4,58 3,6 211,8 12,9 1,68 
0 - NH4+ PO4 - 8,6 199,3 18,5 4,33 2,9 144,0 14,3 2,03 
40 1 - NO3 6,6 220,7 22,6 3,00 1,7 228,3 16,0 0,74 
40 1 - O2 6,9 208,2 22,7 3,33 1,6 212,4 14,4 0,77 
0 - - NO3 4,7 202,4 19,3 2,32 3,5 221,1 15,6 1,59 
0 - - O2 5,4 216,7 19,2 2,49 4,7 188,5 16,4 2,48 
40 - NH4+ PO4 NO3 10,5 246,6 18,7 4,27 3,2 246,5 18,0 1,30 
0 - NH4+ PO4 NO3 7,1 197,4 17,1 3,61 14,6 339,7 21,8 4,31 
0* - - - 7,7 202,7 16,2 3,9 2,8 222,2 15,9 1,21 
 
 
Tabla 6.4. Carga orgánica (DBO5, DQO, %M.O. y Biodegradabilidad) en el 
sedimento del Río Magro a la finalización del experimento en los distintos 
tratamientos llevados a cabo. Los resultados se muestran en función de la dosis de 
liófilo microbiano (A), fraccionamiento temporal de liófilo (B), adición de nutrientes 
(C), y adición de aceptores de electrones (D). 
 
Tratamiento 
DBO DQO MO Biod. A B C D 
20 1 - - 1,62 173,4 10,19 0,94 
40 1 - - 17,06 206,9 10,84 8,25 
80 1 - - 27,72 179,9 9,94 15,41 
40 1 - - 15,64 112,7 10,59 13,88 
40 2 - - 13,58 215,3 10,46 6,31 
40 3 - - 27,60 153,6 9,42 17,96 
40 1 NH4 - 23,42 136,6 10,28 17,15 
40 1 PO4 - 5,83 112,7 9,90 5,18 
40 1 NH4+ PO4 - 15,91 132,2 10,07 12,04 
0 - NH4 - 7,73 143,2 10,29 5,40 
0 - PO4 - 20,26 151,3 9,59 13,39 
0 - NH4+ PO4 - 18,50 110,5 9,35 16,75 
40 1 - NO3 19,26 169,0 10,68 11,40 
40 1 - O2 22,76 148,5 10,23 15,32 
0 - - NO3 17,83 124,7 10,67 14,30 
0 - - O2 12,27 15,2 9,49 80,82 
40 - NH4+ PO4 NO3 17,29 63,0 9,17 27,42 
0 - NH4+ PO4 NO3 32,36 197,0 9,68 16,43 
0* - - - 14,37 140,3 9,65 10,24 
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Por otro lado, en los sedimentos sin macrófitos de Talayuelas, los 
promedios de DQO fueron de 205 y 224 mg O2/g p.s., en ausencia y 
presencia de liófilo microbiano respectivamente. En el caso del Río Magro 
los valores más altos se midieron en los sedimentos suplementados con 
liófilo microbiano (promedio=170 mg O2/g p.s.). Por el contrario, en aquellos 
microcosmos no adicionados con el liófilo los valores promedio fueron de 
110 mg O2/g p.s. En cualquier caso estas diferencias no fueron 
significativamente distintas.  
 
 
Fig. 6.7. Valores promedios y desviación estándar para la demanda biológica de 
oxígeno (DBO5), demanda química de oxígeno (DQO), porcentaje de materia 
orgánica y biodegradabilidad en función de la presencia de macrófitos y del 
producto biológico. El texto “sin” y “con” en el eje de abscisas indica sin y con 
macrófitos respectivamente para los sedimentos de la Laguna de Talayuelas. Los 
sedimentos del río Magro se incubaron únicamente sin macrófitos. Las líneas 
continua y discontinua indican respectivamente la mediana y media, los límites de 
la caja los percentiles 25 y 75, y las líneas externas los percentiles 10 y 90. 
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La biodegradabilidad, determinada como el cociente DBO5/DQO, 
también varió entre los tratamientos, aunque más particularmente en 
función del lugar de estudio (Fig. 6.7). Así, los sedimentos del Río Magro 
mostraron valores de entorno a un orden de magnitud superior a los de la 
laguna. En particular en el río, la biodegradabilidad fue más elevada en los 
tratamientos sin liófilo, los cuales alcanzaron un valor promedio de 24. En el 
caso de la laguna, se midió una biodegradabilidad inferior en presencia 
de macrófitos y sin el producto biológico, con una media de 2,54. Por el 
contrario, en los tratamientos sin macrófitos no se observaron diferencias 
entre los tratamientos con o sin liófilo.  
 
 
6.3.3.3. Variación de la comunidad de arqueas en el sedimento del Río 
Magro en función de las condiciones experimentales 
En el caso particular del Río Magro se llevó a cabo un análisis molecular de 
la diversidad de arqueas en los tratamientos y el liófilo mediante la 
amplificación de fragmentos de la subunidad 16S del DNA ribosomal. En el 
caso de los extractos directamente obtenidos de liófilo microbiano no se 
obtuvo amplificado con el par de cebadores ARC 344/ARC 915 específico 
para arqueas. Por el contrario, en todos los extractos de los distintos 
tratamientos (Fig. 6.8) sí se obtuvo un amplificado con ese mismo par de 
cebadores, siendo este un fragmento de alrededor de 650 bp, y cuya 
cantidad obtenida varió en función del tratamiento aplicado. De este 
modo, el tratamiento con la dosis más baja de liófilo (i.e., 20 g/m3) presentó 
una baja cantidad de producto de PCR, así como los tratamientos 
adicionados con fósforo (independientemente de la presencia de liófilo en 
alguno de ellos). Por el contrario, se observó una mayor cantidad de 
producto de PCR en los tratamientos sometidos a concentraciones 
mayores de liófilo. 
 
La calidad de los productos de PCR obtenidos se analizó mediante 
electroforesis en gel con gradiente de desnaturalización (DGGE) de los 
tratamientos   liófilo 20 g/m3, liófilo 40 g/m3, liófilo 80 g/m3, liófilo 40 g/m3 
(una aplicación), liófilo g/m3 (dos aplicaciones), liófilo 40 g/m3 (tres 
aplicaciones), NO3 + liófilo 40 g/m3,  O2 + liófilo 40 g/m3, control, NO3, NH4+ 
liófilo 40 g/m3, NH4+P+ liófilo 40 g/m3,  Control, NO3+NH4+P.La DGGE muestra 
la existencia de 14 bandas distribuidas de forma distinta en los tratamientos 
(Fig. 6.9). En la Tabla 6.5 se muestra la codificación de los distintos 
tratamientos tanto para los fragmentos obtenidos en la PCR como la de su 
posición en el gel de DGGE. En los tratamientos con dosis baja de liófilo (20 
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g/m3), los controles y los tratamientos sin la presencia del liófilo microbiano 
presentaron una menor cantidad de amplificado en la PCR (i.e., tinción 
más tenue; Fig. 6.8a), así como un menor número de bandas en la DGGE 
(Fig. 6.9). En cambio, los tratamientos con cantidades de liófilo de 40 y 80 
g/m3, y aquellos en los que la aplicación de 40 g/m3 fue fraccionada en el 
tiempo, mostraron mayor cantidad de producto (i.e., tinción más elevada; 
Fig. 6.8a) así como un mayor número de bandas en la DGGE (Fig. 6.9).  
 
La presencia de las distintas bandas en la DGGE también varió entre los 
tratamientos (Fig. 6.9), sugiriendo una cierta asociación entre la presencia 
de determinadas taxones o bandas con el uso o no del producto 
biológico. Así, se observa por ejemplo que la banda D fue la de mayor 
presencia en todos los tratamientos, a excepción del control, siendo más 
intensa en los tratamientos con la dosis altas de liófilo de 40 y 80 g/m3, tanto 
en su aplicación única como fraccionada.  La banda E, fue la segunda 
más abundante, sin embargo su tinción fue tenue en todos los casos a 
excepción del tratamiento con liófilo 40 g/m3 (tres aplicaciones). La banda 
J apareció en la mayor parte de los tratamientos, con una intensidad muy 
significativa, cuya presencia también estuvo asociada a la aplicación del 
producto biológico, junto con el uso de aceptores de electrones en la 
forma de O2 y NO3.  Las bandas N, F, G, y H aparecieron en la mayoría de 
los tratamientos aunque presentaron una tinción baja. Las bandas J, K, L y 
M no aparecieron en todos los tratamientos, sin embargo, presentaron la 
tinción más elevada, también asociada al uso de liófilo.  
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Tabla 6.5. Tratamientos empelados en los experimentos con sus correspondientes 
bandas y líneas obtenidas mediante las técnicas de reacción en cadena de la 
polimerasa PCR y electroforesis en gel con gradiente de desnaturalización (DGGE). 
 
 
Banda PCR Línea DGGE Tratamiento 
0 1 Liófilo  20 g/m3 
1 2 Liófilo  40 g/m3 
2 3 Liófilo  80 g/m3 
3 4 Liófilo  40 g/m3 (1 inyección) 
4 5 Liófilo  40 g/m3 (2 inyecciones) 
5 6 Liófilo  40 g/m3 (3 inyecciones) 
6 7 Liófilo 40 g/m3  + NO3 
7 8 Liófilo 40 g/m3  +  O2 
8 9 Control 
9 10 NO3 
10   O2 
11 11 Liófilo 40 g/m3  +  NH4 
12   Liófilo 40 g/m3  +  P 
13 12 Liófilo 40 g/m3  + NH4 + P 
14   NH4 
15   P 
16   NH4 + P 
17   Liófilo 40 g/m3 + NO3 + NH4 + P 
18 14 NO3 + NH4 + P 
19 13 Control 
20   Control 
 
 
Con el patrón de bandas obtenido se realizó un análisis de 
correspondencia (CCA) para determinar la posible relación existente entre 
los tratamientos llevados a cabo en el experimento con sedimento del Río 
Magro y la diversidad de arqueas obtenida a través de una electroforesis 
en gel con gradiente de desnaturalización (DGGE).  En este análisis no se 
pudo incluir el producto liófilo ya que, como se ha mencionado 
anteriormente, en este caso no se obtuvo ningún amplificado (Fig. 6.11). El 
análisis mostró un porcentaje de explicación de la varianza en los dos 
primeros componentes del 55%, del cual el primer componente explicó el 
32%. En la parte superior de la figura, las bandas A, D, E, J, K, L quedaron 
más claramente asociadas a los tratamientos con adición exclusiva de al 
menos 40 g/m3 de liófilo. En la parte inferior por el contrario, las bandas B, 
C, F, G, H, I, M  Y N quedaron asociadas a  los tratamientos con baja dosis 
de liófilo (20 g/m3) o suplementados con nutrientes. Por otra parte, el 
análisis discriminó de forma clara aquellos tratamientos que, a pesar de 
incluir en el tratamiento liófilo a dosis medias (40 g/m3), fueron 
suplementados con aceptores de electrones (NO3 y O2), quedando estos 
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posicionados junto con uno de los controles en la parte superior izquierda 
de la figura (Fig. 6.11).  
 
 
 
 
Fig. 6.8. a) Amplificación del 16´S r-DNA de arqueas metanógenas en sedimento del 
Río Magro. Se utilizó la pareja de primers electivos para metanógenas ARC344 y 
ARC915, a través de una reacción en cadena de la polimerasa (PCR). La letra L 
correponde al Ladder, 0)Liófilo 20 g/m3, 1)Liófilo 40 g/m3, 2)Liófilo 80 g/m3, 3)Liófilo 
40 g/m3 (una aplicación), 4)Liófilo 40 g/m3 (dos aplicaciones), 5)Liófilo 40 g/m3 (tres 
aplicaciones), 6) NO3 + Liófilo 40 g/m3,  7)O2 + Liófilo 40 g/m3, 8)control, 9)NO3, 
10)O2, 11)NH4 + Liófilo 40 g/m3, 12) P+ Liófilo 40 g/m3,  13) NH4 + P + Liófilo 40 g/m3, 
14) NH4, 15)P, 16) NH4 + P, 17) NO3 +NH4 + P + Liófilo 40 g/m3, 18) NO3 +NH4 + P, 19) 
Control, 20) Control. b)Ampliación del 16´S r-DNA de arqueas metanógenas en los 
tratamientos 2, 5, 3, 6, 7, 20, 9, 10, 11, 12  y del liófilo microbiano (AZ). 
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Fig. 6.9. Electroforesis en gel con gradiente de desnaturalización (DGGE) de 
arqueas metanógenas  a través de una reacción en cadena de la polimerasa 
(PCR) las líneas se corresponden a los tratamientos 1)Liófilo 20 g/m3, 2)Liófilo 40 
g/m3, 3)Liófilo 80 g/m3, 4)Liófilo 40 g/m3 (una aplicación), 5)Liófilo 40 g/m3 (dos 
aplicaciones), 6)Liófilo 40 g/m3 (tres aplicaciones), 7)NO3 + liófilo 40 g/m3,  8)O2 + 
liófilo 40 g/m3, 9)control, 10)NO3, 11)NH4 + liófilo 40 g/m3,  12) NH4 + P + liófilo 40 
g/m3, 13) Control, 14) NO3 + NH4 + P.  En la DGGE se identificaron de forma clara 14 
bandas, las cuales se enumeran en la parte derecha de la fotografía y cuya 
distribución fue utilizada para los posteriores análisis estadísticos. Del gel se 
escindieron 6 bandas (b1-b6) con las que se llevó a cabo una re-amplificación con 
los mismos cebadores pero sin cola GC. 
 
 
 
Fig. 6.10. Re-amplificación mediante PCR de las bandas de DGGE escindidas.  La L 
indica Ladder, y la numeración del 1 al 6 corresponde al número de línea 
proveniente de las bandas escindidas en el gel con gradiente de desnaturalización 
(DGGE). 
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Fig. 6.11.  Análisis de correspondencia realizado a partir de la distribución de las 
bandas obtenidas en la DGGE en algunos de los tratamientos del experimento. 
 
 
6.3.4. Variación de las características en el agua en función de la 
presencia del liófilo y los macrófitos 
 
6.3.4.1. Materia orgánica disuelta y demanda de oxígeno 
La absorbancia medida a 254 nm en el agua filtrada se utilizó como una 
estimación de la concentración de materia orgánica disuelta presente en 
los microcosmos. En promedio, esta absorbancia fue más elevada en los 
microcosmos de la Laguna de Talayuelas (Fig. 6.12), principalmente en 
ausencia de liófilo. En los microcosmos del Río Magro los valores fueron de 
entorno a la mitad, siendo ligeramente más elevados en presencia del 
liófilo. Con respecto a la emisión de fluorescencia del CDOM (Fig. 6.13) esta 
fue en general más elevada en los tratamientos suplementados con liófilo 
(Fig. 6.12). En promedio, la señal del par Ex/Em 330-340/ 430 nm fue más 
elevada en los tratamientos de la Laguna de Talayuelas en comparación 
al Río Magro. No se detectó la presencia del par del CDOM caracterizado 
por el par Ex/Em 245/430 nm en los tratamientos de Talayuelas. Por el 
contario, esta sí estuvo presente en las del Río Magro (Fig. 6.13). En este 
caso, como se menciona anteriormente, la señal de fluorescencia fue 
ligeramente superior en los tratamientos con liófilo. Con respecto al par de 
naturaleza proteica (par Ex/Em 270-280/340 nm), este mostró un patrón 
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similar en función de la presencia del liófilo. Así, la señal de fluorescencia 
fue ligeramente superior en presencia de liófilo (Fig. 6.15). Por otro lado, y 
en contraste a lo observado en los anteriores pares, la señal de 
fluorescencia de este par fue superior en presencia de macrófitos, 
independientemente de la adición de liófilo.  
 
 
 
Fig. 6.12. Valores promedio y desviación estándar para los distintos tipos materia 
orgánica fluorescente (CDOM) localizados en los experimentos. El CDOM 
caracterizado por el par de  Ex 245nm-Em 430nm no fue detectado (N/D) en los 
tratamientos de la Laguna de Talayuelas. El texto “sin” y “con” en el eje de abscisas 
indica sin y con macrófitos respectivamente para los sedimentos de la Laguna de 
Talayuelas. Los sedimentos del río Magro se incubaron únicamente sin macrófitos. 
Las líneas continua y discontinua indican respectivamente la mediana y media, los 
límites de la caja los percentiles 25 y 75, y las líneas externas los percentiles 10 y 90. 
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Fig. 6.13. Espectro de excitación y emisión de la fracción fluorescente de la materia 
orgánica, El número 1) corresponde a longitudes de excitación-emisión Ex 330-340 
nm – Em 430 nm, 2) Ex 270-280 nm – Em 340 nm, 3) Ex 245 nm- Em 430 nm. El inciso a) 
corresponde a los microcosmos del experimento de la Laguna de Talayuelas, b) 
microcosmos del Río Magro.  
 
 
Los valores de demanda biológica de oxígeno (DBO5) en agua a la 
finalización de los experimentos fueron más elevados en las muestras del Río 
Magro en comparación a los tratamientos de la Laguna de Talayuelas (Fig. 
6.14). A su vez, no se aprecian diferencias notables entre los tratamientos 
con y sin liófilo en ambos lugares. Estos presentaron un valor próximo a 12 
mg O2/L en la laguna, y ~ 60 mg O2/L en el río. La demanda química de 
oxígeno (DQO) medida en el agua a la finalización de los experimentos no 
mostró diferencias significativas en el caso de la laguna. No obstante, sí se 
observó un ligero descenso en los valores de DQO en presencia de 
macrófitos, principalmente cuando el liófilo estuvo presente. En el Río 
Magro, la DQO en los tratamientos sin liófilo fue en promedio más elevada, 
con una media de 90 mg O2/L, mientras que en presencia de liófilo esta fue 
por el contrario de 60 mg O2/ L.   
 
 
a) b)
1
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Fig. 6.14. Valores promedio y desviación estándar para la demanda biológica de 
oxígeno (DBO5), en el agua de los microcosmos de la Laguna de Talayuelas y del 
Río Magro. El texto “sin” y “con” en el eje de abscisas indica sin y con macrófitos 
respectivamente para los sedimentos de la Laguna de Talayuelas. Los sedimentos 
del río Magro se incubaron únicamente sin macrófitos. Las líneas continua y 
discontinua indican respectivamente la mediana y media, los límites de la caja los 
percentiles 25 y 75, y las líneas externas los percentiles 10 y 90. 
 
 
 
6.3.4.2. Bacterioplancton 
Mediante citometría de flujo fue posible cuantificar la abundancia del 
bacterioplancton en los distintos tratamientos. En el Río Magro las 
abundancias estuvieron en promedio próximas a 8x107 Cel/mL (Fig. 6.15), 
no mostrando en este caso diferencias en relación a la adición del 
producto biológico. En los microcosmos pertenecientes a la Laguna de 
Talayuelas la abundancia si aumentó de forma significativa (p<0,01) en 
presencia de macrófitos, hasta valores de en torno a 6x107 Cel/mL, en 
particular en los tratamientos en los que liófilo no estuvo presente. Las 
densidades más elevadas se observaron en todo caso en presencia del 
liófilo (~9.5 x 107 Cel/mL) y macrófitos, aunque en este caso no de forma 
significativa debido a la notable dispersión de los datos. Con respecto a la 
sub-población con alto contenido en DNA (%HDNA), los porcentajes más 
elevados se observaron en los tratamientos con sedimento del río (Fig. 
6.15), tanto en presencia (65%) como en ausencia (75%) de liófilo. Estos 
porcentajes en ausencia del liófilo fueron significativamente (p<0,01) más 
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elevados a sus análogos en Talayuelas, independientemente de la 
presencia de macrófitos. En el caso de la laguna, la mayor actividad 
bacteriana (i.e., >%HDNA) se observó en presencia del liófilo microbiano, 
no observándose diferencias en función de la presencia de macrófitos.  
 
 
 
Fig. 6.15. Promedios de la abundancia y proporción de la población con alto 
contenido en DNA del bacterioplancton en los microcomos de la Laguna de 
Talayuelas y del Río Magro. El texto “sin” y “con” en el eje de abscisas indica sin y 
con macrófitos respectivamente para los sedimentos de la Laguna de Talayuelas. 
Los sedimentos del río Magro se incubaron únicamente sin macrófitos. Las líneas 
continua y discontinua indican respectivamente la mediana y media, los límites de 
la caja los percentiles 25 y 75, y las líneas externas los percentiles 10 y 90. 
 
 
 
6.4. Discusión 
 
Mediante un análisis de componentes principales (PCA) se determinó en 
qué modo las variables estudiadas en el sedimento explicaban la varianza 
observada entre los distintos tratamientos de biorremediación aplicados. 
En el caso de la Laguna de Talayuelas la PCA explicó un 62% de la 
varianza (Fig. 6.16), de la cual el 38% correspondió al primer componente. 
Las variables con mayor peso en este eje fueron el %MO, DBO5, 
biodegradabilidad y NT. Con respecto a la distribución de las muestras, el 
análisis discrimina de forma clara los microcosmos en función de la 
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presencia o no de macrófitos, estando en el primer caso asociados a una 
mayor y menor cantidad de fósforo y materia orgánica respectivamente. 
Así, en la parte derecha de la PCA quedaron discriminados los 
tratamientos sin macrófitos (Fig. 6.8). En la parte superior derecha, 
asociados a una mayor biodegradabilidad del sedimento, quedaron 
discriminados aquellos tratamientos adicionados con nutrientes inorgánicos 
(NH4 y P). En la parte inferior derecha se agruparon por el contrario gran 
parte de los tratamientos adicionados con liófilo microbiano y sin 
macrófitos.  
 
Las variables con mayor peso en el segundo componente fueron el 
fósforo total y la biomasa de los macrófitos, estando situadas 
respectivamente en su parte positiva y negativa, lo cual indica una mayor 
acumulación de fósforo en el sedimento en aquellos casos en los que el 
desarrollo de los macrófitos estuvo limitado. Cabe notar en cualquier caso, 
que parte de los tratamientos asociados con la parte positiva de esta 
segunda componente estuvieron previamente fertilizados con fósforo o 
únicamente suplementados con el liófilo. A su vez, los tratamientos que 
implicaron la adición de aceptores de electrones (NO3 y O2), 
independientemente de la presencia de liófilo, estuvieron también 
asociados a un mayor desarrollo de los macrófitos.    
 
En el caso de la Laguna de Talayuelas se observa una clara diferencia 
en función de la presencia o no de macrófitos. De este modo, los 
tratamientos con macrófitos parecen estar relacionados con un mayor 
contenido en fósforo en el sedimento, lo que coincide con la capacidad 
que tienen estas plantas para disminuir la concentración de este nutriente 
en el agua (Ozimek et al. 1993, Da Silva et al. 1994, Barko & James 1997). Es 
un hecho conocido la capacidad que tienen los macrófitos de 
incrementar por sí mismos el potencial redox del sedimento debido al 
aumento de la difusión de oxígeno (Jaynes & Carpenter 1986, Barko et al. 
1991), lo que a su vez puede favorecer la retención química del fósforo 
(Aldridge & Ganf 2003). Igualmente, asociados a una mayor biomasa de 
macrófitos se detectan también los porcentajes de materia orgánica más 
reducidos, lo cual podría ser consecuencia del efecto positivo que ejercen 
estas raíces en el incremento de la concentración de oxígeno en el 
sedimento y que favorecería la degradación aerobia de esta materia 
orgánica (Moore et al. 1994, Christensen & Andersen 1996, Jespersen et al. 
1998). En el análisis se observa también como la adición de aceptores de 
electrones como son nitrato (NO3) y oxígeno (O2) favorecen también el 
incremento de la biomasa de macrófitos, debido probablemente a un 
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incremento del potencial redox en el sedimento no inducido por los propios 
macrófitos (Flessa 1994).  
 
 
Fig. 6.16. Distribución de las variables en el espacio definido por las dos primeras 
componentes de la PCA llevada a cabo con los resultados del experimento con 
sedimento de la Laguna de Talayuelas. 
 
 
Con respecto al desarrollo de las poblaciones de macrófitos dentro de 
los microcosmos, estas estuvieron compuestas exclusivamente por pies de  
Ranuculus sp,. Existen estudios que muestran como algunas especies de 
este género o de Myriophyllum poseen una menor capacidad para 
contrarrestar los efectos derivados de una falta de oxidación del 
sedimento como consecuencia de una excesiva deposición de materia 
orgánica (Flessa 1994), lo que en el presente estudio podría explicar su 
menor desarrollo observado en alguno de los tratamientos.  Por otra parte, 
las variables fósforo total (PT) y la biomasa de estos macrófitos están 
situadas respectivamente en la parte positiva y negativa del segundo eje 
de la PCA (Fig. 6.8). Esto parece indicar que los macrófitos podrían haber 
utilizado parte de este fósforo para la formación de nueva biomasa. Por el 
contario este fósforo tendería a acumularse en el sedimento en ausencia 
de macrófitos.  
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Los tratamientos sin macrófitos quedan por el contrario discriminados en 
la parte derecha de la PCA. En este caso, ya sea en ausencia o presencia 
del liófilo, la adición de nutrientes (nitrógeno y fósforo) provoca un 
aumento de la biodegradabilidad aerobia (DBO5), lo cual sugiere que la 
adición de nutrientes podría ser oportuna en el caso de querer potenciar la 
actividad de las poblaciones bacterianas que llevan a cabo una digestión 
aerobia de la materia orgánica, o siendo facultativas, son capaces de 
actuar en condiciones microbianas. La adición de liófilo por el contrario, 
aparece asociada a una mayor carga orgánica, con porcentajes de 
materia orgánica (MO%) y de nitrógeno total (NT) más elevados, lo cual 
sugiere que el uso de liófilo en la Laguna de Talayuelas no es lo más 
adecuado si se pretenden potenciar procesos que conduzcan a un 
descenso neto de la carga orgánica o nutrientes en los sedimentos. Este 
fenómeno puede ser consecuencia tanto de la existencia de un potencial 
redox o pH poco apropiados para la viabilidad del producto, o incluso a 
una baja biodegradabilidad de la materia orgánica, condiciones estas 
que son aconsejables para el correcto funcionamiento del producto como 
sugieren estudios previos (Camacho et al. 2004). Por otra parte, la reducida 
eficacia del liófilo microbiano en la laguna podría ser consecuencia de la 
elevada presencia de lignina debido a la existencia de macrófitos, la cual 
es notablemente recalcitrante a la degradación anaeróbia (Ruiz-Dueñas & 
Martínez (2009)), no siendo así la principal fuente de energía para los 
microrganismos. La viabilidad de la vía metanógena de degradación de la 
materia orgánica, la cual permite la formación de gas metano y por tanto 
una reducción neta de carbono orgánico, es sensible al incremento del 
potencial redox, particularmente si el oxígeno está presente incluso aún a 
muy bajas concentraciones (Fetzer & Conrad 1993). Ya sea por esta razón 
u otras más relacionadas con la disponibilidad de sustrato como el H2 
(Vossoughi et al. 2003, Harris et al. 2007) o más particularmente el acetato 
ya que los metanógenos para convertir el CO2 en material celular siguen la 
vía de la acetil-CoA (Ferry 1993),  la metanogénesis se convierte muchas 
veces en un paso crítico y ocasionalmente limitante para la degradación 
anaeróbica de la materia orgánica, circunstancia que podría haberse 
producido en el presente estudio, particularmente en el caso de la Laguna 
de Talayuelas.   
 
El rendimiento del producto en el Río Magro parece haber sido por el 
contario algo más significativo. Así, a pesar de que el tratamiento con una 
dosis baja de liófilo (20 g/m3) no muestra un efecto notable en la reducción 
de la carga orgánica, dosis más altas (80 g/m3) o fraccionadas en el 
tiempo del liófilo sí parecen haber activado ciertos procesos de 
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degradación. Parece por tanto que existe un umbral inferior de inóculo por 
debajo del cual los procesos enzimáticos de degradación de la materia 
orgánica no se desencadenan. En este caso la PCA llevada a cabo con 
las variables medidas en el sedimento explicó un 67% de la varianza, de la 
cual 37% correspondió al primer componente (Fig. 6.17). Las variables con 
mayor peso en este primer eje fueron la DBO5 y %MO. Por el contrario, el 
segundo componente estuvo definido principalmente por el nitrógeno 
total (NT), DBO5 y fósforo total (PT). A diferencia de lo observado en el caso 
de la laguna, la PCA no mostró tan claramente una discriminación de los 
distintos tratamientos. En este sentido, los tratamientos que conllevaron una 
adición de liófilo quedaron distribuidos en todo el eje. No obstante, en la 
parte más negativa de este primer eje, y por tanto asociada a una mayor 
cantidad de materia orgánica, quedó aislada la muestra adicionada con 
la dosis más baja de liófilo (20 g/m3). Por el contrario, los tratamientos con 
dosis elevada (80 g/m3) o con el fraccionamiento temporal de la dosis 
media (40 g/m3), quedaron ubicados en la parte positiva, estando por 
tano, asociados con una mayor biodegradabilidad y menor contenido de 
materia orgánica. Respecto a los tratamientos con aceptores de 
electrones, únicamente el tratamiento con la sola adición de aire quedó 
claramente discriminado en el cuadrante inferior derecho, estando por 
tanto claramente asociado a una mayor disminución de la materia 
orgánica y aumento de la biodegradabilidad. 
 
Algunos estudios basados también en la comparación de perfiles de 
DGGE de arqueas, particularmente metanógenas, muestran cambios 
significativos en la estructura de la comunidad en función de las 
características físico-químicas del suelo o su estado de degradación 
(Ganzert & Wagner 2005). En nuestro caso, el análisis de DGGE llevado a 
cabo con los amplificados de arqueas obtenidos en algunas de las 
muestras parece guardar alguna relación con esto. En particular, los 
resultados sugieren que una mayor o menor degradación de la materia 
orgánica podría estar relacionada con un cambio en la estructura de la 
comunidad de arqueas, las cuales previsiblemente incluirían especies 
metanógenas. En algunos suelos, una mayor producción neta de metano 
se ha visto asociada a un cambio en la comunidad de arqueas (Ganzert et 
al. 2007, Lee 2010). En el presente estudio, el análisis de correspondencia 
(ver Fig. 6.11) muestra una clara asociación entre los patrones de bandas 
obtenidos y las características de los tratamientos aplicados. Así, las 
bandas A, D, E, J, K, L están asociadas a sedimentos adicionados con 
concentraciones medias (40 g/m3) o elevadas (80 g/m3) del liófilo. Por el 
contrario, las bandas F, G, N los están más claramente con una 
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concentración más baja del producto. Por tanto, independientemente del 
hecho de que el liófilo no incluya aparentemente este tipo de 
microorganismos, según nuestros resultados sí parece que su aplicación en 
dosis lo suficientemente elevadas podría favorecer el desarrollo de 
determinados taxones capaces de favorecer la pérdida neta de materia 
orgánica, eventualmente mediante la producción de metano. Por otra 
parte, los tratamientos suplementados con oxígeno o nitrato como aceptor 
de electrones muestran incluso una menor asociación con estas bandas 
vinculadas a una mayor degradación de la materia orgánica, incluso en 
tratamientos adicionados con liófilo. Esto podría responder al hecho de 
que la metanogénesis se inhiba a potenciales de reducción y/o 
concentraciones de oxígeno más elevados (Fetzer & Conrad 1993). El 
nitrato por su parte, decrece significativamente la presión parcial de H2, el 
cual es un donador de electrones para la formación de metano, producto 
final en la descomposición de la materia orgánica anaeróbia (Klüber & 
Conrad 1998).  
 
 
 
Fig. 6.17. Distribución de las variables en el espacio definido por los dos 
componentes principales resultantes del PCA en el experimento con sedimento del 
Río Magro. 
 
Los procesos descritos anteriormente, y que tienen lugar en el sedimento 
de ambos experimentos, se reflejan de algún modo en las características 
del agua que los cubre. En este sentido parece que, más allá de las 
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condiciones experimentales, las cuales en algunos casos implican la 
adición de nutrientes, ambos sistemas presentan sedimentos con una 
distinta capacidad para incrementar la carga orgánica y/o de nutrientes 
de la columna de agua. Con respecto a la materia orgánica disuelta, 
tanto la señal de absorbancia a 254 nm, como la fluorescencia del CDOM 
con pares de excitación-emisión 340nm/430nm y 270nm/240nm 
respectivamente, fueron más bajos en los tratamientos del Río Magro, 
mientras que solo en el río se detectó la señal de CDOM asociada al par 
245nm/430nm. Por el contrario, tanto la DBO5 como la DQO fueron más 
elevadas en el caso del Río Magro. La formación de alguno de estos 
compuestos está asociado a la transformación de la lignina proveniente 
del material vegetal (Thurmian 1985), lo que supuestamente debe tener 
más relevancia en el caso de la Laguna de Talayuelas debido a la mayor 
presencia de macrófitos. Los compuestos que componen el CDOM, tanto 
aquellos que absorben a 254nm como los que emiten fluorescencia, y más 
particularmente los asociados a la degradación de la biomasa vegetal, 
son en general menos biodegradables que el resto de materia orgánica 
(De Haan 1992), lo que explicaría la menor demanda de oxígeno que 
presenta la laguna. Igualmente, esto justificaría que sea en el río dónde se 
encuentran los porcentajes de bacterias con alto contenido en DNA 
(%HDNA) más elevados, consecuencia probablemente de una mayor 
biodegradabilidad de la materia orgánica proveniente del sedimento. 
  
 En resumen, los resultados parecen demostrar que la degradación 
completa de la materia orgánica en los sedimentos ensayados se 
encuentra condicionada por diversos factores, incluso en aquellos 
tratamientos favorecidos a tal efecto por la presencia de liófilo. En el caso 
del sedimento de la laguna los resultados han sido poco satisfactorios en 
este sentido, debido probablemente a la presencia de un sedimento con 
muy baja degradabilidad. Por el contrario, es la presencia de macrófitos 
quien regula de forma clara la dinámica de nutrientes en la laguna e 
incluso favorece las tasas de degradación de la materia orgánica. En el 
caso del río Magro por el contrario, los resultados apuntan a un mejor 
funcionamiento de estas técnicas de biorremediación microbiana, en 
cualquier caso también limitada. Un factor que puede también estar 
relacionado con la regulación de la metanogénesis es la temperatura. Así, 
en algunos casos se ha observado que temperaturas superiores a 30 °C 
favorecen dicho metabolismo (Boone et al. 1993). En nuestro caso, las 
incubaciones en el laboratorio se llevaron a cabo en una cámara 
climática a 20 °C, lo cual pudo en parte haber limitado esta vía 
degradativa de la materia orgánica. Cabe notar en cualquier caso que 
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tanto el experimento con muestras de la laguna como del río fueron 
llevados a cabo a la misma temperatura. Otra de las razones del éxito 
parcial de los tratamientos podría ser por la falta de precursores de la 
metanogénesis, como el acetato, uno de los principales sustratos de la 
producción de metano (Karakashev 2006), o una limitación de dicho 
proceso inducida por la falta de nutrientes mayoritarios y/o determinados 
oligoelementos. Para explorar la importancia estas posibles causas, en el 
siguiente capítulo se muestran los resultados obtenidos en un experimento 
llevado a cabo in situ en el río Magro para tratar de optimizar la aplicación 
de estas técnicas de biorremediación mediante la adición distintos 
compuestos. Buscando también la optimización del proceso, dicho ensayo 
se llevó a cabo durante el periodo estival, cuando las temperaturas son 
más elevadas, tratando así de potenciar la actividad de estos 
microorganismos. 
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 Conclusiones 
 
 
1. La presente tesis contribuye a incrementar el conocimiento acerca del 
funcionamiento ecológico de la Laguna de Talayuelas y el Río Magro, así 
como al posible uso de técnicas de biorremediación  que conduzcan a su 
restauración y conservación. En este sentido, es posible observar claras 
diferencias en los procesos biológicos y fisicoquímicos que ocurren en 
ambos sistemas y que afectan tanto a su estado ecológico como al 
potencial uso de estas técnicas. Así, mientras la Laguna de Talayuelas no 
presenta severos impactos, el Río Magro muestra por el contrario una 
considerable carga orgánica producto de la contaminación histórica 
sufrida. 
 
2. La concentración de nutrientes en el agua y los sedimentos es, en 
general, más baja en la Laguna de Talayuelas. Así mismo, la baja 
abundancia de indicadores de contaminación fecal evidencia la 
ausencia de vertidos de aguas fecales considerables, pudiéndose asociar 
la presencia de estos indicadores a los aportes de la avifauna que 
frecuenta la laguna. Por el contrario, la ,uy inferior calidad del agua y 
sedimento del Río Magro ponen de manifiesto el impacto ambiental al que 
se encuentra expuesto actualmente este sistema fluvial, pero también al 
sufrido en el pasado y que todavía se ve reflejado en su carga interna. 
 
3. La ausencia de puntos de entrada de agua bien definidos en la 
Laguna de Talayuelas y la presencia de una cuenca de captación 
pequeña, facilitan que los aportes de materia orgánica sean 
principalmente de origen autóctono. Como consecuencia de ello su lecho 
presenta un sedimento con un contenido de materia orgánica moderado 
y una biodegradabilidad baja, ya que se trata principalmente de restos 
recalcitrantes de macrófitos. Por el contrario, en el sedimento del Río 
Magro ambos parámetros son más elevados, lo cual conduce una mayor 
demanda de oxígeno y la consecuente anoxia en la interfase sedimento-
agua, favoreciendo así la liberación de nutrientes. 
 
4. En relación a lo anterior, y en particular en los estudios experimentales, 
la mayor presencia de materia orgánica de naturaleza proteica observada 
en el caso del Río Magro indican una mayor incidencia de contaminación 
urbana en comparación con lo observado en la Laguna de Talayuelas. En 
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este último caso la caracterización fluorométrica de la materia orgánica 
evidenció por el contario el predominio de ácidos húmicos de origen 
terrestre. 
 
5. En relación a la capacidad de carga de los sistemas estudiados, los 
experimentos realizados para valorar el intercambio de fósforo agua-
sedimento muestran que en ambos existe un cierto potencial de absorción 
de fósforo por parte del sedimento. Coincidiendo con esto, en las fases 
iniciales de los ensayos de microcosmos llevados a cabo se observa como 
buena parte del fósforo añadido experimentalmente no es 
inmediatamente asimilado por el plancton, sino que queda 
mayoritariamente retenido en el sedimento.  No obstante, esta capacidad 
de absorción de fósforo es menor en el caso del Río Magro, debido 
probablemente a su saturación, lo que le impide seguir actuando como 
sumidero de este nutriente, e incluso siendo más bien una fuente del 
mismo.  
 
6. La disponibilidad de nutrientes en la Laguna de Talayuelas guarda por 
el contrario una estrecha relación con la dinámica productiva de su 
población de macrófitos. En este sentido, la liberación del fósforo 
acumulado en estos asociada a su descomposición parece tener una 
mayor importancia, al menos a corto plazo, en la regulación de la 
producción del plancton que la sola difusión química directamente desde 
el sedimento. 
 
7. Tanto las observaciones ambientales como experimentales ponen de 
manifiesto el papel clave de los macrófitos en la Laguna de Talayuelas. En 
relación a las primeras, se observa como en su fase de desarrollo estos 
dominan la producción primaria del sistema y la captación de nutrientes, 
los cuales son posteriormente liberados al agua durante su fase de 
descomposición, favoreciendo entonces el desarrollo del fitoplancton. Los 
ensayos de laboratorio corroboran estas observaciones, de tal modo que 
en el análisis multivariante se observa una clara asociación entre la 
senescencia de la población de macrófitos y las variables ligadas al 
proceso de eutrofización. En ese sentido, el favorecimiento de la 
producción fitoplanctónica fue incluso mayor en ausencia de fertilización 
externa, dónde el desarrollo previo de los macrófitos fue también mayor.  
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8. Por el contrario, la eliminación de los macrófitos en los ensayos 
experimentales de la Laguna de Talayuelas favorece desde un principio un 
incremento en la disponibilidad de amonio y materia orgánica en el agua, 
así como una mayor actividad del bacterioplancton. Estas observaciones 
sugieren que, en ausencia de macrófitos, se potenciaría en la laguna el 
metabolismo heterótrofo asociado a una mayor difusión desde el 
sedimento de algunos nutrientes y el uso de la materia orgánica 
acumulada.  
 
9. En el experimento análogo llevado a cabo con sedimento del Río 
Magro se observa una mayor incidencia negativa de éste sobre la calidad 
del agua, observándose además una clara evolución temporal y paulatina 
del proceso de eutrofización. En este caso la concentración de clorofila 
fue un orden de magnitud superior a la observada en la Laguna de 
Talayuelas, incluso en los tratamientos no sometidos a fertilización externa, 
en los cuales los aportes provenían únicamente de la carga interna. 
Igualmente, la densidad de bacterioplancton fue también más elevada, 
hecho probablemente favorecido por la mayor degradabilidad de la 
materia orgánica acumulada en los sedimentos del río.  
 
10. Este aumento paulatino del estado trófico de los microcosmos en el 
caso del Río Magro difiere, no obstante, en función de sí su causa es 
únicamente la carga interna o si se ve reforzado por aportes externos. Así, 
en ausencia de estos últimos, se observa una mayor importancia del 
metabolismo heterótrofo, reflejado en el mayor porcentaje de bacterias 
con alto contenido de ADN, lo cual cabe asociarse a tasas de replicación 
más elevadas. Por el contrario, el metabolismo autótrofo fue más 
importante cuando los aportes de nutrientes externos aceleraron el 
proceso de eutrofización. 
 
11. La evaluación preliminar llevada  a cabo en el laboratorio de distintas 
técnicas de biorremediación conducentes a la reducción de la carga 
orgánica en ambos sistemas generó resultados moderadamente 
satisfactorios, siendo el uso de técnicas microbianas, en particular 
mediante la adición de un liófilo de cepas bacterianas y enzimas 
hidrolíticos, en principio más propicio en el caso del Río Magro.  
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12. A pesar del moderado efecto observado en estos tratamientos de los 
tratamientos, la comparación entre ellos de los perfiles de DGGE de 
arqueas obtenidos parecen indicar que una mayor o menor degradación 
de la materia orgánica podría estar relacionada con un cambio en la 
estructura de la comunidad de arqueas. Estas últimas, al supuestamente 
incluir especies metanógenas, estarían indicando que la biometanización 
sería uno de los procesos partícipes de esta reducción de la materia 
orgánica. 
 
13. El favorecimiento de la metanogénesis parece responder a las 
características diferenciales del sedimento del Río Magro, es decir, un 
mayor contenido de materia orgánica, con un mayor equilibrio nutricional 
(N/P) y potencial biodegradabilidad. La presencia de un sedimento menos 
biodegradable en el caso de la Laguna de Talayuelas, lo cual condicionó 
la eficiencia de los tratamientos, podría responder a su naturaleza 
principalmente autóctona con materia orgánica compuesta por restos 
recalcitrantes de macrófitos, aspecto este que parece ser restrictivo si se 
pretende hacer uso de estas técnicas.  
 
14. También en los estudios experimentales de laboratorio, los tratamientos 
que implicaron el uso de técnicas estrictamente químicas en el caso de la 
Laguna de Talayuelas, como son la adición de aceptores de electrones 
(NO3 y O2), e independientemente de la adición del liófilo microbiano, 
estuvieron asociados a un mayor desarrollo de los macrófitos, 
probablemente como consecuencia del efecto favorable de la 
oxigenación del sedimento y un ligero favorecimiento de la degradación 
aerobia de la materia orgánica. En este sentido, este mayor desarrollo de 
los macrófitos, asociado a su vez a una mayor concentración de fósforo en 
el sedimento, coincidió con un menor contenido, aunque no significativo, 
de la carga orgánica en los sedimentos.   
 
15. Los resultados acerca de la caracterización ecológica de la Laguna de 
Talayuelas son aportaciones únicas acerca de su biología y 
funcionamiento. Los experimentos llevados a cabo indican que el 
potencial de absorción de fósforo de los sedimentos es un factor 
fundamental a considerar en estudios de restauración de ecosistemas 
acuáticos, si bien la acumulación de materia orgánica recalcitrante en los 
sedimentos de la laguna no supone una hipoteca importante para su buen 
estado ecológico. En lo referente al ensayo de las técnicas de 
biorremediación estudiadas, la adición del liófilo microbiano ofreció los 
mejores resultados para disminuir la carga orgánica del sedimento del  Río 
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Magro. Se considera que la adición del liófilo microbiano podría 
extrapolarse a otros ecosistemas acuáticos con sedimentos altamente 
biodegradables y con una problemática ambiental similar.
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